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La production d’énergie nucléaire dans des réacteurs à fission s’accompagne de la production de déchets radioactifs 
incluant les produits de fission, les actinides mineurs, le plutonium, et les produits d’activation. Parmi les produits 
de fission à rendement élevé on note le césium-137 qui, en cas d'accident, constitue la principale source de 
contaminations de l’environnement à long-terme. Ainsi, lors d’accidents nucléaires, les radionucléides sont 
dispersés dans l’air avant de retomber au sol sur des distances pouvant aller jusqu’à plusieurs centaines de 
kilomètres autour des centrales. Ces radionucléides peuvent contaminer les produits agricoles, et plus généralement 
les chaines alimentaires dont l’Homme fait partie. 
Le Cs est connu pour être très peu mobile dans le sol. Sa mobilité est régie par différents processus d’origine 
physico-chimique et biologique. Des paramètres comme la nature des substrats minéraux ou organique, la 
concentration en Cs, la présence d’ions compétiteurs, le pH, les conditions d’oxydo-réduction, ainsi que la 
température, peuvent influencer cette mobilité. Parmi les composants du sol, les micas et les minéraux argileux sont 
connus pour adsorber spécifiquement et plus fortement le Cs grâce à leurs caractéristiques chimiques et 
minéralogiques. Ils sont alors très fortement impliqués dans le comportement du Cs dans les sols. Par ailleurs, les 
minéraux du sol peuvent être altérés par les microorganismes et les plantes. En effet, les bactéries, les champignons 
et les racines des plantes jouent un rôle important dans le cycle biogéochimique des éléments minéraux, grâce à des 
processus métaboliques comme la respiration microbienne, ou en modifiant les conditions redox et le pH ambiant, 
en produisant des ligands ou des nouveaux biominéraux ou encore en modifiant la surface des minéraux. Ces 
interactions bactérie-minérale influencent largement la biogéochimie des sols et leur implication dans la 
mobilisation des polluants, notamment les métaux, est largement étudiée et peut être à la base de méthodes de 
bioremédiation des environnements contaminés.  
La bioremédiation est une méthode de dépollution des sols utilisant les propriétés des microorganismes indigènes 
ou exogènes du sol contaminé. Cette méthode peu couteuse, considérée comme « douce », car peu invasive vis-à-
vis de l’environnement, peut être appliquée in situ permettant  ainsi d’éviter l’excavation du sol – qui devient sinon 
un déchet - et de maintenir le plus possible ses fonctions écosystémiques. Certains microorganismes ajoutés au sol 
peuvent, grâce à leurs propriétés de complexation et d’acidification du milieu par des métabolites comme les 
sidérophores et les acides organiques, mobiliser les polluants en agissant sur leur spéciation. Concernant le Cs, dont 
les constantes de complexation avec des molécules de synthèse telle que l’EDTA ou d’origine bactérienne telle que 
le NTA, sont très faibles, la bioremédiation ne peut se baser que sur la mobilisation indirecte du Cs grâce aux 
interactions entre les microorganismes et les composants du sol le retenant. A ce jour, aucune étude n’a montré le 
rôle indirect des sidérophores sur la libération de Cs. L’objectif sous-tendu est qu’une fois libéré dans la solution 
du sol, le Cs peut être extrait pas les plantes qui le prélèvent en utilisant, au niveau racinaire, les voies d’absorption 
du potassium. La phytoextraction, est la seule technique d’extraction in situ des polluants inorganiques. Comme la 
bioremédiation, elle est peu invasive et est plus particulièrement adaptée au traitement des pollutions diffuses. 
Malgré plusieurs  études sur la phytoextraction du Cs, aucune plante hyperaccumulatrice n’a été identifiée. 
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Toutefois le trèfle violet (Trifolium pratense), une plante dont la biomasse et l’accumulation du Cs dans les parties 
aériennes sont en moyenne plus importantes que pour d’autres plantes a été sélectionnée. Bien que peu onéreuse, la 
phytoextraction présente un inconvénient majeur, la lenteur du processus, le temps de décontamination pouvant 
atteindre plusieurs dizaines d’années. Afin de réduire ces durées de dépollution, des molécules peuvent être ajoutées 
de façon à augmenter la fraction mobilisable des polluants inorganiques dans les sols et donc leur concentration 
dans la plante. Ces molécules peuvent être synthétiques, comme l’EDTA, capable de complexer différents métaux ; 
il s’agit alors de phytoextraction améliorée chimiquement. Ce complexant a fait l’objet de nombreux tests en 
dépollution des sols mais est toxique pour l’environnement. Une alternative consiste à ajouter au sol des micro-
organismes d’intérêt favorisant l’absorption des métaux par la plante grâce à la production de sidérophores ou 
d’acides organiques. On parle dans ce cas de phytoextraction associée à la bioaugmentation.  
La compréhension des mécanismes qui régissent les interactions césium-sol-bactéries ainsi que les facteurs 
explicatifs a fait l’objet de ce travail de thèse. Il a ensuite été appliqué à la phytoextraction du Cs par le trèfle dans 
la perspective d’améliorer les performances de phytoextraction. 
Le premier chapitre propose un état de l’art sur l’origine et les teneurs en Cs mesurées dans les sols, sur les facteurs 
abiotiques et biotiques influençant sa mobilité ainsi que sur l’application de la bioremédiation à la problématique 
du Cs. Le deuxième chapitre décrit les méthodes utilisées tout au long de ce travail de thèse. Les résultats sont 
présentés et discutés dans le troisième chapitre composé de trois volets.  
Le premier volet aborde la mobilité du césium retenu sur les feuillets d’une illite purifiée, choisie comme modèle 
d’étude, en considérant l’action de métabolites, comme les acides organiques (acides citrique et oxalique), les 
complexants commerciaux (desferrioxamine mésylate (DFOM) et acide acétohydroxamique (AAH)) et un 
sidérophore (pyoverdine) produit par Pseudomonas fluorescens. Les interactions directes entre les métabolites 
bactériens et le césium par échange ionique, ou indirectes par altération de la matrice les contenant, ont fait l’objet 
d’une analyse approfondie. La comparaison du rôle de ces métabolites bactériens, en particulier les sidérophores, 
avec celui de complexants commerciaux complète ce premier volet.  
Le deuxième volet porte sur le rôle du biofilm de P. fluorescens sur la mobilisation du Cs ainsi que sur la recherche 
d’un milieu de culture approprié pour la croissance bactérienne et la production de métabolites impliqués dans la 
mobilisation du Cs, tout en évitant que d’autres constituants du milieu de culture n’interagissent avec le Cs.  
Le troisième volet porte sur le système complet de phytoextraction du Cs par le trèfle violet, cultivé en hydroponie 
(Cs en solution ou sorbé sur de l’illite) ou en sol, associé ou non à l’ajout de P. fluorescens et/ou de pyoverdine. Le 
système de phytoextraction associée à l’ajout de P. fluorescens et/ou de pyoverdine est testée sur du Cs de moins 
en moins biodisponible : entièrement biodisponible en solution (CsCl), bioaccessible sorbé sur l’illite et adsorbé sur 
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1. Le césium dans l’environnement 
1.1. Caractéristique et origine du césium dans les sols 
1.1.1. Caractéristiques chimiques et nucléaires du césium 
Le césium (Cs) appartient, comme le lithium (Li), le sodium (Na), le potassium (K) et le rubidium (Rb), à la classe 
des métaux alcalins. Chimiquement, le Cs présente un seul degré d’oxydation correspondant au cation Cs+. Il 
possède 31 isotopes dont la masse atomique varie de 114 à 145 g.mol-1. Parmi eux, seul l’isotope 133 est stable. La 
période de décroissance radioactive est supérieure à l’année uniquement pour les isotopes 134 (2,2 ans), 135 (2,9 × 
106 ans) et 137 (30 ans). Le 137Cs, émetteur β-, donne naissance avec un rendement de 94,6 % au 137mBa de période 
2,55 min et avec un rendement de 5,4 % au baryum 137 stable. Le 137mBa conduit au baryum 137 stable, avec une 
émission gamma (661,7 keV, rendement 85 %). 
1.1.2. Origine naturelle du césium 
Le Cs naturel (133Cs) est présent dans l'écorce terrestre à raison de 1 - 5 mg.kg-1 (ATSDR, 2004; Wedepohl and 
Turekian, 1961). Il se présente sous forme oxydée (Cs2O) dans un minerai, appelé pollucite 
((Cs,Na)[AlSi2O6]·nH2O). Il existe également sous forme d’hydroxyde (CsOH), de carbonate, (Cs2CO3), de nitrate 
(CsNO3) et de chlorure (CsCl). La plupart des composés formés à partir du Cs sont très solubles dans l’eau (ATSDR, 
2004). Les autres isotopes du Cs n’existent pas à l’état naturel. 
1.1.3. Origine anthropique du césium 
ESSAIS D’ARMES NUCLEAIRES  
Pendant la période 1945-1980, les essais nucléaires atmosphériques ont libéré dans l’environnement une quantité 
de 137Cs estimée à 948 PBq, qui s’est peu à peu déposée à la surface de la planète. Les essais souterrains et sous-
marins ont rejeté environ 200 PBq de 137Cs (Agalesdes et al., 2000). Le dépôt cumulé qui en a résulté est évalué à 
142 kBq.m-2 pour l’hémisphère nord et 35 kBq.m-2 pour l’hémisphère sud (UNSCEAR 2000).  
REJETS DES INSTALLATIONS NUCLEAIRES EN FONCTIONNEMENT NORMAL 
Le cœur d’un réacteur de 1300 mégawatts électrique (MWe) contient en fin de cycle environ 400 PBq de 137Cs 
confinés à l’intérieur du combustible. En fonctionnement normal, une faible fraction de ce Cs se retrouve rejetée 
dans l’environnement. Lors du retraitement du combustible irradié, le 137Cs est extrait avec les autres produits de 
fission. A titre d’exemple, dans sa "fiche radionucléide" de 2001 consacrée au 137Cs, l’Institut de Protection et de 
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Sûreté Nucléaire (IPSN) (actuellement IRSN) donne une estimation de rejet annuel sous forme liquide de 1,3 GBq 
de 137Cs pour un réacteur nucléaire de 1300 MWe et de 1,3 TBq pour l’usine de retraitement de la Hague en 1999. 
Les 134Cs et 135Cs sont également présents dans les rejets liquides et gazeux issus des différentes étapes de 
retraitement du combustible. 
REJETS ACCIDENTELS 
En 1957, les accidents de Kyshtym (Tcheliabinsk, Russie) et de Windscale (Royaume-Uni) ont entraîné des rejets 
en 137Cs de respectivement 26,64 TBq (UNSCEAR 2000) et 22 TBq (Agalesdes et al., 2000). L’activité du 137Cs 
émis dans l’environnement lors de l’accident de Tchernobyl est estimée à 85 PBq. Le dépôt a pu atteindre plusieurs 
MBq.m-2 à proximité du site, alors qu’en Europe occidentale, notamment en France, le dépôt était de l’ordre de 
quelques kBq.m-2 à quelques dizaines de kBq.m-2. Plus récemment, lors de l’accident de Fukushima, jusqu’à 10 
GBq.m-2 de 137Cs ont été rejetés dans l’environnement. 
1.2. Cas des sols de Fukushima 
L’accident nucléaire de la centrale de Fukushima Daiichi, survenu le 11 mars 2011 à la suite d’un tremblement de 
terre suivi d’un tsunami, a entrainé la formation d’un nuage radioactif porté par les vents qui s’est déposé ensuite 
par lessivage (pluies) sur les sols et le couvert végétal, majoritairement vers le nord-ouest du Japon (Endo et al., 
2012; Fujiwara et al., 2012; Morino et al., 2011). Ce nuage était principalement composé de 137Cs et de 131I à hauteur 
de 1,5 × 1017 et 1,3 ×1016 Bq, respectivement (Chino et al., 2011).  
Les quelques mois qui ont suivi l’accident, différentes équipes de recherches ont mesuré la concentration en Cs 
dans les sols sur un périmètre allant jusqu’à 100 km autour de la centrale (Endo et al., 2012; Kato et al., 2012; 
Yoshida and Takahashi, 2012; MEXT, 2011a, b, c). Les activités mesurées atteignaient jusqu’à 1,0 × 107 Bq.m-2 
pour le 137C. Il a été montré que l’activité du 137Cs décroit en fonction de la profondeur du sol. Les études montrent 
que 90 % de l’activité est mesurée sur les 5 premiers centimètres du sol et 70 % sur les 2 premiers centimètres du 
sol (Fujiwara et al., 2012; Kato et al., 2012; Matsunaga et al., 2013). Cette localisation superficielle est la même 
quelle que soit l’utilisation des sols - sols forestier, sols de prairies, sols agricoles - (Koarashi et al., 2012; Takahashi 
et al., 2015). Toutes ces études suggèrent un lien étroit entre la concentration en Cs dans l’horizon de surface du sol 
et la quantité d’argile et de matière organique des sols (Kato et al., 2012; Saito et al., 2014; Takahashi et al., 2015).  
2. Comportement du césium dans les sols 
Le Cs est connu pour être très peu mobile dans le sol (Cornell, 1993; Sawhney, 1972, 1970, 1969). Sa mobilité est 
régie par différents processus d’origine physico-chimique et biologique. Des paramètres comme la nature des 
substrats minéraux ou organique, la concentration en Cs, la présence d’ions compétiteurs, le pH, les conditions 
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d’oxydo-réduction, ainsi que la température, peuvent influencer directement ou indirectement cette mobilité 
(Cornell, 1993). 
2.1. Phénomène d’adsorption-désorption 
Le principal mécanisme qui permet d’expliquer la mobilisation du Cs dans les sols est le phénomène d’adsorption-
désorption. L’adsorption est un phénomène de surface par lequel des molécules se fixent à l’interface sol/eau ou 
sol/air. La désorption est le phénomène inverse qui permet la libération des molécules adsorbées à la surface du 
solide. Selon les énergies de liaisons impliquées, l’adsorption peut être de deux types : l’adsorption physique ou 
l’adsorption chimique (Alloway, 1995; Kabata-Pendias and Pendias, 2001; McBride, 1989). Pour le Cs, seule 
l’adsorption chimique entre en jeu. 
L’adsorption chimique, ou chimisorption, résulte d’une attraction spécifique de haute affinité. Cette adsorption met 
en jeu des liaisons chimiques fortes avec un échange d’électrons entre la surface du solide et les molécules 
adsorbées. Les propriétés du solide s’en trouvent modifiées. Les liaisons chimiques mises en jeu peuvent être de 
type ionique, covalente ou de coordination. Ce type de sorption peut être réversible et dépend du pH et des 
conditions physico-chimiques du milieu. Le Cs est concerné par des liaisons de type ionique en raison de son unique 
charge positive. 
2.2. Rôle des composants abiotiques des sols dans la mobilité du césium 
Parmi les composants du sol, en raison de leurs caractéristiques chimiques, les micas et les minéraux argileux, 
contrairement aux oxydes, à la calcite ou aux silicates, sont connus pour adsorber spécifiquement et plus fortement 
le Cs. Ils sont très fortement impliqués dans le comportement du Cs dans les sols (Cornell, 1993; Komarneni, 1979; 
Sawhney, 1970). 
2.2.1. Les argiles 
Globalement, de par leurs caractéristiques chimiques (notamment leur électronégativité et leur structure en feuillets 
(phyllosilicates), les argiles possèdent une surface spécifique élevée, la capacité d’absorber de l’eau et donc de 
gonfler, et une capacité d’échange cationique (CEC). Ces caractéristiques influencent la rétention du Cs sur ces 
minéraux. En effet, l’électronégativité des argiles et la CEC influencent les processus d’échange cationique et donc 
la structure de l’argile et la nature des sites d’adsorption affectant la sorption du Cs (Jacobs and Tamura, 1960; 
Sawhney, 1970). Pour des concentrations élevées en Cs, l’adsorption sur l’argile se fait sur des sites présents à la 
surface. Ces sites sont non spécifiques au Cs et l’adsorption est fortement influencée par la teneur en cations majeurs 
dans l’eau et par la valeur de la CEC de l’argile. Par exemple, une montmorillonite qui possède une plus forte CEC 
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qu’une illite, adsorbe plus de Cs lorsqu’il est présent à forte concentration (>10-3 mol.L-1)  (Bradbury and Baeyens, 
2000; Cornell, 1993; Nakao et al., 2008; Sawhney, 1972, 1970). 
Cependant, la situation est différente pour des concentrations en traces de Cs (< 10-8 mol.L-1). Dans ce cas, par 
exemple, l’illite adsorbe plus de Cs à partir d’une solution à faible concentration qu’une montmorillonite (Cornell, 
1993). Cette différence de comportement s’explique par la présence de sites d’adsorption spécifiques à chaque type 
d’argile. L’illite contient des sites interfoliaires qui ont une forte spécificité pour le Cs alors que les montmorillonites 
possèdent de nombreux sites non spécifiques au Cs (Cornell, 1993; Nakao et al., 2008).  
CAS PARTICULIER DE L’ILLITE 
Parmi toutes les argiles présentes dans un sol, l’illite est connue pour influencer la mobilité du Cs grâce à la présence 
de sites spécifiques au Cs. Cette argile non gonflante de type 2:1, dont les interfeuillets ont toujours la même 
épaisseur limitant ainsi les échanges ioniques et donc la désorption, est souvent utilisée pour étudier le processus 
d’adsorption et de désorption du Cs (Figure 1). Les expérimentations en laboratoire et les modélisations utilisant 
des illites saturées en Ba, Ca, Cs, K, Na ou Sr ont permis de définir des CECs de l’illite. Les valeurs obtenues varient 
entre 3,5 et 26 cmol.kg-1 (Cornell, 1993; Poinssot et al., 1999; Sawhney, 1970). Compte tenu de ces variations, 
Bradbury et Baeyens, (2005) ont choisi une valeur de référence pour la CEC de 20 cmol.kg-1 et recommandent que 
le Cs soit le cation utilisé pour l’indice de référence. Pour l’illite, la CEC se répartit sur plusieurs sites de fixation. 
Les sites principaux de fixation appelés « planar site » sont des sites d’échange non–spécifiques au Cs et 
correspondent à environ 80 % de la CEC totale de l’illite. L’illite est connue pour avoir en plus des sites d’échange 
non-spécifiques de surface, deux autres types de sites d'adsorption avec une sélectivité variable au Cs : i) des sites 
intermédiaires appelés site de type II correspondant à environ 20 % de la CEC totale et ii) des sites FES pour frayed 
edge sites correspondants à 0,25 % de la CEC (Fan et al., 2014; Jacobs and Tamura, 1960; Sawhney, 1970). Les 
sites FES ont une affinité particulièrement élevée pour le Cs (Sawhney, 1970; Staunton and Roubaud, 1997). Ces 
différences d’affinité impliquent que la proportion de Cs adsorbé sur les argiles diminue avec l’augmentation de 
concentration en Cs. En effet, une fois les sites FES (en faible proportion) saturés, l’affinité des autres sites étant 
plus faible, la quantité de Cs adsorbée n’augmente quasiment plus (Sawhney, 1972; Staunton and Roubaud, 1997). 
En outre, la nature des FES et des sites de type II est telle qu'ils sont principalement accessibles aux cations de 
faibles énergies d'hydratation – K+, Rb+, NH4+.Ces cations concurrencent donc le Cs pour la sorption sur ces sites. 
Cette compétition chimique par échange ionique avec le Cs+ correspond à une mobilisation directe du Cs. 
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Des modèles sont utilisés pour calculer la rétention du Cs en concentration trace (<10-8 mol.L-1) dans des 
environnements variés (Cremers et al., 1988; Preter, 1990). Un autre modèle, le modèle GCS pour « generalized 
cesium sorption » a été développé pour calculer la sorption du Cs sur les roches riches en argile à de plus fortes 
concentrations (comme celles des déchets radioactifs) (Bradbury and Baeyens, 2000; Maes et al., 2008). Dans ce 
modèle, l’illite est l’unique phase de sorption et les seuls sites d’adsorption du Cs considérés sont les sites de type 
II et les sites de surface. 
 
2.2.2. La matière organique 
Contrairement à l’adsorption sur les argiles, l’adsorption du Cs sur la matière organique, pourtant caractérisée elle 
aussi par une surface spécifique importante, est négligeable. La matière organique influe plutôt de manière indirecte 
sur la mobilité du Cs (Rigol et al., 2002). En effet, la présence de matière organique et plus spécifiquement d’acides 
humique et fulvique dans un sol diminue l’adsorption du Cs sur les argiles en masquant les sites de fixation du Cs 
(Dumat and Staunton, 1999; Dumat et al., 1997; Rigol et al., 2002). Ainsi l’augmentation du pourcentage de  matière 
organique du sol réduit l’adsorption de Cs (Staunton, 2002). L’étude de Koarashi et al. (2012) réalisée à partir de 
sols forestiers riches en matière organique montre que le Cs est plus mobile que dans un sol en contenant moins. Ils 
suggèrent eux aussi que cela est dû au blocage des sites de fixation du Cs sur l’argile du sol par la matière organique. 
Fan et al. (2014), suggèrent que ce sont les molécules d’acide humique qui bloqueraient les sites FES et les sites de 
type II sur l’illite à l’adsorption du Cs. 
Figure 1 : Schéma d’une illite et de l’incorporation du Cs dans les espaces 
interfolliaires et les sites FES (Fuller et al., 2015) 
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2.2.3. Paramètres physico-chimiques influençant la mobilité du césium dans les sols 
LE PH 
Le Cs ne pouvant pas être hydrolysé ou former des complexes, il est présent sous la forme Cs+ dans une large 
gamme de pH. Le pH du sol intervient, par conséquent, uniquement dans la mesure où il affecte les propriétés 
d’échange du substrat (Cornell, 1993). Différentes études ont montré qu’en fonction du minéral, la rétention du Cs 
était plus ou moins rapide. Dans le cas de l’argile utilisée, l’illite, la rétention du Cs est peu dépendante du pH, sur 
une gamme entre 4 et 10 (Wendling et al., 2004) qui correspond à celle de la plus grande majorité des sols. 
LE POTENTIEL D’OXYDO-REDUCTION 
Comme l’adsorption du Cs implique un échange d’ion, la rétention de cet élément devrait être affectée par une 
variation du potentiel d’oxydo-réduction. Mais comme pour le pH, il a été montré que le potentiel redox n’affectait 
pas l’adsorption du Cs (Lee et al., 2007) et donc sa mobilité. Il peut affecter la mobilité du Cs de la même façon 
que le pH, de manière indirecte en fonction du minéral retenant le Cs. 
LA TEMPERATURE 
Peu d’études portent sur l’effet de la température sur la mobilité du Cs. Et les résultats sont très variables. Pour le 
cas de l’illite, il a été montré qu’entre 20 et 80°C les propriétés de l’illite restent inchangées pour les sites de surface 
et de type II, mais que la sorption du Cs diminue d’un facteur 4 sur les FES à 80 °C (Chen et al., 2014a). Dans un 
sol où la température peut atteindre 50°C, les propriétés de l’illite resteront donc les mêmes qu’à 20°C. 
LES AUTRES ELEMENTS CHIMIQUES 
L’adsorption du Cs dépend surtout de la composition en autres cations puisque cette réaction d’adsorption est en 
réalité un échange d’ion. L’affinité relative du Cs dépend donc de la présence de cations compensateurs de charge. 
Ces cations sont, par ordre décroissant de compétition avec Cs+ : K+ >> NH4+ > Rb+ > Na+ > Ca2+. Cette affinité pour 
les sites d’adsorption très spécifiques (FES) de l’illite est largement déterminée par la petite sphère d’hydratation 
(sphère de molécule d’eau autour de l’atome), plus que par le rayon ionique de l’élément (Benedicto et al., 2014; 
Staunton and Roubaud, 1997). 
2.3. Rôle des composants biotiques dans la mobilité du césium 
Les différents paramètres physico-chimiques cités précédemment ainsi que les minéraux du sol peuvent être 
modifiés ou altérés par les microorganismes (et les plantes) présents dans (à la surface de) ces sols. En effet, les 
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bactéries, les champignons et les racines des plantes, jouent un rôle important dans le cycle biogéochimique des 
éléments minéraux (dont les radionucléides), grâce à des processus métaboliques directs comme la respiration 
microbienne, ou indirects en modifiant les conditions redox et le pH ambiant, en produisant des ligands ou des 
nouveaux biominéraux ou encore en modifiant la surface des minéraux. Ces interactions contrôlent leur mobilité et 
peuvent être à la base de méthodes de bioremédiation des environnements contaminés. 
2.3.1. Rôle direct ou indirect des bactéries sur la mobilité du césium 
De nombreuses bactéries sont capables de vivre en présence de radioactivité. En effet, lors de l’accident nucléaire 
de Tchernobyl, par exemple, une étude microbiologique des sols a montré que la diversité bactérienne n’était pas 
affectée (Chapon et al., 2012; Ragon et al., 2011). Dans le cas du césium, en plus de supporter la radioactivité, les 
bactéries peuvent également agir sur sa mobilité en l’immobilisant ou en le désorbant des minéraux du sol. Les 
propriétés chimiques du Cs impliquent que les réactions avec les microorganismes soient moins nombreuses 
qu’avec d’autres radionucléides (Avery, 1996). En effet, contrairement aux radionucléides comme le technétium 
(90Tc), l’uranium (238U), le neptunium (237Np) et le plutonium (238Pu, 239Pu, 240Pu et 241Pu) dont la mobilité est 
influencée par leur spéciation en solution (réactions d’oxydo-réductions) elle-même influencée par les 
microorganismes, la mobilisation du Cs est limitée à des réactions d’échange cationique et de sorption/désorption 
(Brookshaw et al., 2012). La modification de la mobilité du Cs par les bactéries présentes dans l’environnement 
peut alors provenir d’une part de mécanismes directs par échange du Cs avec des ions compétiteurs qui entrainent 
la libération du Cs dans la solution du sol (Hinton et al., 2006), d’autre part des mécanismes indirectes par 
modification de la stabilité des minéraux sur lesquels le Cs est sorbé. 
ROLE DIRECT DES BACTERIES SUR LA MOBILITE DU CESIUM 
Ayant des propriétés similaires à celles du Cs, le K et NH4+ en sont des compétiteurs directs. Certains 
microorganismes du sol sont capables justement de produire des ions ammonium dans l’environnement à partir de 
l’urée notamment (Brookshaw et al., 2012). Ces ions ammonium libérés dans le sol pourront, par échange ionique, 
désorber le Cs des argiles du sol et le rendre ainsi mobile dans la solution du sol.  
Des études ont toutefois montré que certaines bactéries sont capables d’immobiliser le Cs. En effet, Parekh et al. 
(2008) montrent que dans un sol contaminé autoclavé, 60 % de Cs en plus était mobilisé en solution par rapport à 
un sol non autoclavé. Les microorganismes du sol pourraient ainsi influencer l’immobilisation du Cs dans un sol 
sachant que l’autoclavage peut également modifier la matière organique et influencer la mobilité du Cs. 
L’immobilisation peut se faire par biosorption du Cs sur les parois des microorganismes ou sur les 
exopolysaccharides libérés dans le milieu par les microorganismes. La biosorption, dépendante du pH, est un 
mécanisme de fixation physico-chimique sur les parois de microorganismes vivants ou morts. Elle est passive car 
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seuls des processus d’interactions ioniques avec les groupements présents à la surface des parois bactériennes 
interviennent (Gabr et al., 2008; Volesky, 1990). Mao et al. (2011) montrent, par exemple, que l’exopolymère 
PFC02 produit par  P. fluorescens C-2 permet de sorber du Cs de façon optimale à pH 8,0 par échange ionique 
présent en solution. Zhu et al. (2010) observent quant à eux que P. alcaligenes est capable de sorber également le 
Cs à partir d’une solution contaminée. 
Une autre possibilité d’immobilisation est l’accumulation du Cs à l’intérieur des cellules bactériennes. La 
bioaccumulation est un mécanisme actif n’intervenant que chez des organismes vivants car il dépend du 
métabolisme de l’espèce considérée (Volesky, 1990). En effet, plusieurs microorganismes sont capables 
d’accumuler le Cs, i.e. E. coli, A. variabilis, C. salina, Rhodococcus sp, K. palustris, Ochrobactrum spp. and M. 
luteus  (Avery and Tobin, 1993; Avery et al., 1992; Borst-Pauwels, 1993; Ivshina et al., 2013; Reed et al., 1981; 
Tišáková et al., 2013). Les voies de transfert influençant l’absorption du Cs par les bactéries sont les systèmes de 
transport de cations monovalents comme le potassium (Avery et al., 1992; Avery, 1996; Kuwahara et al., 2011). Le 
pH et la concentration en cation monovalent (autre que le Cs) influencent l’accumulation du Cs dans les cellules 
bactériennes (Avery et al., 1992). Parmi les nombreuses voies de transfert du potassium existantes au sein des 
membranes cellulaires microbiennes, le symport K+/H+, nommé Kup, semble être le plus utilisé pour l’accumulation 
du Cs. En effet, une étude sur un mutant Kup-, et plus précisément de la protéine TrkD chez E. coli, a montré une 
nette diminution de l’accumulation du Cs dans la cellule (Bossemeyer et al., 1989). Cette protéine TrkD codant 
pour le fonctionnement du système Kup permet donc le passage du Cs à l’intérieur des cellules microbiennes. 
A trop forte dose, le Cs devient toxique puisque, bien qu’il possède les mêmes propriétés physico-chimiques que le 
potassium, il n’a pas de rôle dans le métabolisme microbien (Avery, 1996). La toxicité provient alors du manque 
de potassium. Le sodium peut inhiber l’effet toxique du Cs sur la croissance microbienne (Avery et al., 1992). 
Cette capacité d’immobilisation du Cs par biosorption et/ou bioaccumulation n’est pas systématique chez les 
bactéries. En effet, des bactéries telles que Pseudomonas fluorescens, Pseudomonas aeruginosa ou Thiobacillus 
intermedius ne sorbent et n’accumulent pas le Cs, et à faible concentration (inférieure à 10 mmol.L-1 de Cs) leur 
croissance n’est pas modifiée (Appanna et al., 1996; Tomioka et al., 1992). 
ROLE INDIRECTE DES BACTERIES SUR LA MOBILITE DU CESIUM 
Une autre possibilité de mobiliser le Cs est de modifier la stabilité de minéraux sur lesquels le Cs est sorbé, par 
altération minérale (Brookshaw et al., 2012; Cornell, 1993; Mapelli et al., 2012). L’altération minérale est le fait de 
phénomènes de dissolution ou d’altération sous l'action de métabolites bactériens : c’est la bioaltération (Hailiang 
Dong et al., 2009; Gadd, 2010; Uroz et al., 2009; Wendling et al., 2005a, 2005b). En effet, au cours de leur 
croissance, les bactéries peuvent utiliser les minéraux comme source d’énergie, e.g. accepteur d’électrons ou pour 
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leur besoin nutritionnel (Ehrlich, 1996). Elles libèrent alors dans l’environnement des métabolites tels que les 
sidérophores et les acides organiques qui peuvent avoir des effets sur les minéraux du sol. Ces différents métabolites 
sont capables d’altérer chimiquement par dissolution les minéraux contenant le polluant et ainsi déstructurer les 
minéraux et libérer le Cs. Les différents acides organiques et chélateurs libérés par les bactéries dans 
l’environnement ont ainsi une triple action sur l’altération des minéraux : i) ils adhèrent aux surfaces des minéraux 
et en extraient des nutriments par transfert d’électrons, ii) ils cassent les liaisons O-O, et iii) ils chélatent les ions 
dans la solution en accélérant indirectement la dissolution du minéral par déséquilibre électrique (Uroz et al., 2009). 
Ce mécanisme de bioaltération est influencé par le degré de cristallinité des minéraux et leur structure moléculaire 
mais également par les paramètres physico-chimiques (pH, température) favorisant le développement bactérien 
(Mapelli et al., 2012). 
Concernant les argiles, leur bio-altération est essentiellement due à la réduction ou à la complexation du fer 
structural (Hailiang Dong et al., 2009). L’argile la plus étudiée en termes d’altération est la smectite seule ou en 
mélange avec l’illite ou la kaolinite. Il a été montré que parmi tous les minéraux étudiés, la smectite était la plus 
bio-altérable (plus rapidement et de façon plus étendue : 1 à 55 % avec une moyenne de 26 %), alors que l'illite est 
la moins altérable (de 1 à 25 %) (Hailiang Dong et al., 2009). 
L’altération des argiles par des microorganismes peut produire un minéral secondaire, c’est la biominéralisation. 
Une smectite, par exemple, en présence de Schewanella oneidensis est altérée en illite et donne un mélange illite-
smectite visible au microscope électronique à transmission (Kim et al., 2004). C’est également le cas pour des 
silicates qui peuvent être altérés en dolomite (Sanz-Montero and Rodríguez-Aranda, 2009). 
Cette interaction bactérie-minéraux influence largement la biogéochimie des sols, et son implication dans la 
mobilisation des polluants, notamment les métaux est largement étudiée (Dong and Lu, 2012; Gadd, 2010; Uroz et 
al., 2009). 
Les sidérophores 
Les sidérophores sont des chélatans organiques ayant une très forte affinité pour le fer. La constante d’affinité du 
complexe Fe-sidérophores est de l’ordre de 1023 à 1052 M-1 selon la nature chimique des sidérophores (Clarke et al., 
1987; Hernlem et al., 1999). Cette affinité est bien plus importante que celle déterminée pour l’EDTA (1020 M-1) 
(Nowack et al., 2001) ou les acides organiques de faible poids moléculaire tel que l’acide oxalique (107,5 M-1) 
(Perrin, 1979). Ils sont synthétisés par les bactéries, les champignons et les plantes en conditions aérobies pour 
séquestrer et transporter le Fe sous forme de complexe jusqu’à la cellule (Hider and Kong, 2010). Le fer une fois 
complexé dans le sol peut alors traverser les membranes cellulaires via des récepteurs membranaires. Le complexe 
est dissocié à l’intérieur de la cellule sans aucune modification chimique du sidérophore (Braud et al., 2009; Clarke 
et al., 1987; Yeterian et al., 2010). Leur production est régulée par la concentration en Fe du sol (< 10 µmol.L-1) 
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mais également la nature et la concentration en C et N, le taux de phosphate, le pH, le taux d’aération, la présence 
d’éléments traces (Mn, Mo, Zn), la température (O’Sullivan and O’Gara, 1992) et la composition du sol, notamment 
la teneur en argiles (Neubauer et al., 2000). Actuellement, plus de 500 sidérophores de structures différentes, dont 
la taille varie entre 200 et 2000 Da, ont été décrits (Boukhalfa and Crumbliss, 2002). Ils sont classés en trois groupes 
selon les groupements fonctionnels utilisés pour complexer le fer : les hydroxamates, les catécholates et les 
carboxylates (Baakza et al., 2004; Miethke and Marahiel, 2007; Raymond et Dertz, 2004) (Figure 2). Les 
hydroxamates ont une constante d’affinité avec le fer (1030 M-1) moins importante que celle des catécholates et 
hydroxamates (1040 M-1) (Ahmed and Holmström, 2014) . Ces groupes bidentés, comportant deux sites de fixation 
et peuvent être présents en double ou triple dans un même sidérophore ; c’est pourquoi un sidérophore peut être bi-
, tétra- ou hexadentés.  
 
Leur concentration dans la rhizosphère peut atteindre 10-7 à 10-8 M (Powell et al., 1980) et il a été montré que 
Pseudomonas sp pouvait produire jusqu’à 875 mg de sidérophore par gramme de biomasse dans un milieu sans fer 
(Bossier et al., 1988). 
 
Les sidérophores des Pseudomonas fluorescents 
Les bactéries appartenant au genre Pseudomonas ont été isolées dans de nombreux habitats tels que les sols, les 
sédiments, les végétaux ainsi que les eaux douces et marines (O’Sullivan and O’Gara, 1992). Il apparaît comme 
l’un des taxons bactériens les plus importants du sol (Garbeva et al., 2004), où les populations indigènes de 
Pseudomonas fluorescents sont très fréquentes (Latour et al., 1999). Ce genre possède des rôles clés dans les sols 
en tant qu’agent de biocontrôle (O’Sullivan and O’Gara, 1992) mais aussi dans la stimulation de la croissance 
végétale ainsi qu’en bioremédiation (Garbeva et al., 2004). Comme leur nom l’indique, les Pseudomonas 
fluorescent grâce à la production de la pyoverdine, un sidérophore très étudié qui donne cette couleur jaune-vert 
(Meyer, 2000). En plus de la pyoverdine, ils produisent différents types de sidérophores : la pyochéline, la 
Figure 2 : Les différents groupements responsable de la fixation du fer (ou autres métaux) (Raymond et Dertz, 2004) 
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pseudomonine, l’acide pyridine-2,6-dithiocarboxylique, la quinolobactine, la corrugatine et la nocardamine 
(Budzikiewicz, 1997; Cornelis and Matthijs, 2002).  
La pyoverdine est une molécule complexe (1500 Da) composée de trois parties : i) un composé dihydroxyquinoline 
formant le chromophore fluorescent (en vert). Ce chromophore possède un atome d’azote chargé positivement; ii) 
une chaîne latérale reliée au groupement amine du chromophore contenant un acide carboxylique ou amide selon 
l’espèce (en bleu) et iii) une chaîne peptidique de longueur variable liée au groupement carboxylique du 
chromophore par un groupement amide (en noir)  (Cezard et al., 2015; Meyer, 2000; Visca et al., 2007) (Figure 3). 
Les groupes hydroxamate et catécholate lui confèrent un pouvoir de complexation élevé (elle atteint 1030.8 M-1 pour 
le fer) (Albrecht-Gary et al., 1994). Près de 100 pyoverdines différentes sont aujourd’hui décrites (Cezard et al., 
2015; Meyer et al., 2008). 
 
 
Figure 3 : Structure de la pyoverdine synthétisée par P. aeruginosa (Pseudomonas la plus étudiée). Le chromophore est représenté  
en vert et la chaîne peptidique de 8 acides aminés, en noir. La chaine peptidique de P. fluorescens ATTCC 17400, bactérie utilisée 
dans cette étude, est composée de ces éléments : Q-DAla-DLys-Gly-Gly-OHAsp-DGln/Dab-Ser-DAla-cOHOrn. Les atomes 
impliqués dans la liaison du fer (sphère orange) sont représentés en rouge. En bleu, sont représentées les différentes chaînes 
latérales possibles.  




Tableau 1. Bactéries capables d’altérer des minéraux 
 
  
Genre bactérien Mécanismes impliqués Minéral solubilisé Références 













(Hameeda et al., 2006) 




hydroxyapatite (Kim et al., 1998) 











(Hameeda et al., 2006) 
(Torres et al., 2014) 
(Kuhn et al., 2013) 
(Müller, 2009) 
(Claire Ferret et al., 2014) 
(Maurice et al., 2001) 




(Torres et al., 2014) 
(Esnault et al., 2013) 
(Perdrial et al., 2009) 
Enterobacter Production d’exsudats illite (Wendling et al., 2005b) 






illite, biotite et 
feldspath 
illite 
(Sheng and He, 2006) 
(Sheng et al., 2008) 
(Wendling et al., 2005b) 
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Le fer complexé par les sidérophores du sol provient de la solution du sol où il est présent sous forme libre à 10-17 
M (Gram, 1996) ou alors des minéraux constitutifs des sols. Il a en effet été montré que les bactéries étaient capables 
de complexer, via des sidérophores, le fer provenant directement des minéraux comme de la hornblende, des 
feldspaths, des hydroxydes de fer, des silicates d’aluminium ou encore des oxydes de manganèse (Tableau 1) et 
ainsi d’altérer les minéraux (Kraemer, 2004). Des auteurs ont par ailleurs étudié directement l’effet des sidérophores 
purifiés comme la pyoverdine ou la pyocheline et des sidérophores commerciaux comme les trihydroxamates : i.e. 
DFOB (desferrioxamine-B), DFOD (desferrioxamine-D), DFOM (desferrioxamine mesylate) ou encore des 
monohydroxamates comme AAH (acide acéto-hydroxamique) sur l’altération des minéraux (Tableau 2). Ces 
sidérophores se comportent de la même façon que la pyoverdine en complexant le fer des minéraux mais avec des 
constantes d’affinité plus faibles que la pyoverdine (pyoverdine : 1032 M-1 ; DFOB : 1030,5 M-1 ; AAH : 1028,3 M-1 ; 
pyocheline : 105 M-1) (Braud et al., 2009a; Cezard et al., 2015; Hider and Kong, 2010) 
 
Les sidérophores appliqués à la bioremédiation 
En plus du fer, les sidérophores sont capables de complexer d’autres métaux divalents comme Pb, Cu, Zn, Cd, Ni 
ou des divalents et trivalents comme Mn, Co et Al ainsi que des actinides comme Th, U et Pu avec une affinité 
toujours plus faible que celle pour le Fe (Braud et al., 2009b; Claire Ferret et al., 2014; Meyer et al., 2002; Peterson 
et al., 2004; Schalk et al., 2011). Cette capacité à complexer les métaux et donc à influencer leur mobilité est utilisée 
pour la bioremédiation des sols contaminés par les métaux par une action directe en complexant le métal à éliminer 
ou par une action indirecte en complexant des métaux constitutifs de minéraux conduisant à leur altération et à 
l’élimination indirecte du métal à éliminer. La pyoverdine et la pyocheline, des sidérophores de Pseudomonas 
aeruginosa, sont connus pour complexer une large gamme de métaux, i.e. Ag, Al, Cd, Co, Cr, Cu, Eu, Ga, Hg, Mn, 
Ni, Pb, Sn, Tb, Tl et Zn (Braud et al., 2009a, 2009b; C. Ferret et al., 2014a; Schalk et al., 2011). La pyoverdine a 
des constantes de stabilité plus élevées pour les métaux trivalents alors que la pyocheline complexe plus 
spécifiquement les ions divalents. Des sidérophores ont également joué un rôle important dans la mobilisation de 
métaux à partir de déchets de mine ou de sols contaminés. Plusieurs métaux (i.e. Fe, Ni et Co) ont été mobilisés à 
partir de déchets d'une ancienne mine d'uranium en présence de sidérophores produits par P. fluorescens (Edberg 
et al., 2010). La mobilisation du Fe est directe par complexation alors que celle de Ni et Co peut être entrainée par 
d’autres exsudats bactériens ou par altération du minerais. Il a été démontré que les sidérophores produits par 
Agrobacterium radiobacter permettaient de rendre plus biodisponible de manière indirecte environ 54 % de l'As à 
partir d'un sol contaminé par des métaux (Wang et al., 2011). Récemment, il a également été constaté que les 
pyoverdines pouvaient mobiliser indirectement U(VI) et d'autres métaux à partir de déchets de mines d'uranium 
(Behrends et al., 2012). 
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(Haack et al., 2008) 







Fe et Al 
(Holmén and Casey, 
1996) 



































Zn, Pb, Cd 
Fe, Al, Si, V, Ga, 
As, Sb, Mn 
(Haack et al., 2008) 
(Kuhn et al., 2013) 
(Simanova, 2011) 
(Kraemer et al., 1999) 
(Cervini-Silva and 
Sposito, 2002) 
(Carrasco et al., 2008) 
(Reichard et al., 2007) 




(Karimzadeh et al., 
2013) 
(Casentini and Pettine, 
2010) 
Ferrichrome 40 µmol.L-1 Goethite Fe (Reichard et al., 2007) 
Biscaberine 13 µmol.-1 Ferrihydrite Fe (Yoshida et al., 2002) 
Pseudobactine 240 µmol.L-1 Hematite  (Hersman et al., 1995) 
Biscaberine 13 µmol.L-1 Goethite Fe (Yoshida et al., 2002) 
DFOM 50 µmol.g-1 Sol Fe et Al (Illmer, 2006) 
Pyoverdine 250 µmol.L-1 Smectite Fe et Al (Ferret et al., 2014) 
Pyochelin 250µmol.L-1 Smectite Fe (Ferret et al., 2014) 
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Concernant le Cs, il est connu pour  avoir une affinité quasi nulle avec les chélateurs : i.e. la constante d’affinité du 
Cs avec l’EDTA et le NTA est de 101.3 and 100.85 respectivement (Reinoso-Maset et al., 2013; Smith et al., 2003). 
Aucune étude n’a encore montré le rôle indirect des sidérophores spécifiquement sur la libération de Cs. Wendling 
et al. (2005b) ont montré que des exsudats de Enterobacter, Ralstonia et Bacillus ajoutés à une illite dopée en Cs 
permettaient une désorption du Cs, mais dans cette étude, la composition des exsudats bactériens est inconnue et le 
rôle spécifique des sidérophores n’est pas déterminé. 
Les acides organiques 
Les bactéries sont également capables de synthétiser des acides organiques tels que l’acide citrique, oxalique, 
lactique, gluconique, formique et succinique (Gadd, 2004; Vyas and Gulati, 2009). Ou encore des acides forts tels 
que l’acide hydrocyanique. C’est le cas par exemple de Pseudomonas fluorescens qui peut produire plusieurs acides 
organiques – à des concentrations allant jusqu’à 14 mg.mL-1 d’acides organiques total - dont l’acide citrique, 
gluconique ou encore l’acide formique (Vyas and Gulati, 2009) et de l’acide hydrocyanique (Gadd, 2000). Ces 
acides sont capables, comme les sidérophores d’altérer un minéral en acidifiant le milieu, en solubilisant le K, Al, 
Fe et Si contenus dans ces minéraux (Tableau 3). Ces acides ont aussi des propriétés complexantes mais bien plus 
faibles que celles des sidérophores. La constante d’affinité du fer avec l’acide oxalique et l’acide citrique est de 108 
et 1012 respectivement  (Perrin, 1979), et varie en fonction du minéral et des autres composés présents. Lorsque les 
sidérophores et les acides organiques sont présents dans le même milieu, alors l’altération est plus importante. Par 
exemple, l’acide oxalique seul n’a pas d’effet sur la dissolution de la goethite mais associé à un sidérophore (DFOB) 
le minéral peut être dissout de façon plus importante qu’en présence du DFOB seul (Simanova, 2011). Cette 
altération peut être utilisée en bioremédiation car elle déstructure le minéral et peut solubiliser les polluants 
initialement sorbés. Il a par exemple été montré que l’acide citrique et l’acide oxalique permettaient une 
solubilisation d’aluminium et une désorption indirecte du Cs (Wendling et al., 2005a, 2005b, 2004). Chiang et al. 
(2011) montrent également que le Cs peut être mobilisé indirectement à partir d’un sol contaminé par différents 
acides organiques par ordre décroissant d’efficacité : acide citrique > tartrique > oxalique > succinique > acétique. 
Ils suggèrent que les H+ protonnent les groupes hydroxyles (OH et OH2) et les atomes d’oxygène présents à la 
surface des minéraux du sol et que cette protonation permet aux acides organiques de former des complexes avec 
des cations tels que Al et Fe, ce qui libère le Cs et le Si du sol. 
 
  





Tableau 3 : Acides organiques impliqués dans l’altération de minéraux 
Acides organiques 
impliqués 





25, 50, 100, 250, 500 
mmol.L-1 




(Chiang et al., 2011) 
(Reichard et al., 2007) 








25, 50, 100, 250, 500 
mmol.L-1 
Goethite (Reichard et al., 2007) 
(Cervini-Silva and Sposito, 2002) 
(Chiang et al., 2011) 
(Hersman et al., 1995) 








750 µmol.L-1 Goethite (Reichard et al., 2007) 
Acide succinique 20 mmol.L-1 Sol (Chiang et al., 2011) 
Acide tartrique 20 mmol.L-1 Sol (Chiang et al., 2011) 
Acide acétique 20 mmol.L-1 Sol (Chiang et al., 2011) 
Acide ascorbique 2 mmol.L-1 Hématite (Hersman et al., 1995) 
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Les biofilms bactériens 
Classiquement les bactéries forment un biofilm à la surface des minéraux qui facilite l’altération du minéral 
(Brookshaw et al., 2012; Gorbushina, 2007), en améliorant le contact entre bactéries et minéraux. Ces biofilms sont 
des « matrices hétérogènes de micro-organismes maintenus ensemble et étroitement liés à des surfaces sous-jacentes 
par des exopolysaccharides (EPS) » (Rosenberg, 1989). Ces biofilms peuvent être constitués de bactéries 
uniquement mais également de racines et d’hyphes de champignons (Singh et al., 2006). C’est un 
microenvironnement dans lequel des gradients physico-chimiques se créent (pH, teneur en oxygène…) (Flemming 
and Wingender, 2010) par la production de métabolites, comme les acides organiques et les sidérophores et en 
raison des contraintes de diffusion qui concourent à la création de ces gradients. Ces modifications physico-
chimiques entrainent l’altération des substrats comme les minéraux argileux, les silicates, les phosphates, les 
carbonates ou les oxy-hydroxydes de fer (Gorbushina, 2007; Grant et al., 2012; Seiffert et al., 2014). Il est cependant 
difficile de séparer les effets d’une biodégradation physique de ceux d’une biodégradation chimique au sein d’un 
biofilm.  
S’ils sont capables d’altérer les minéraux, les biofilms sont également impliqués dans la bioremédiation des 
polluants. Les bactéries du biofilm peuvent dégrader les polluants organiques (Edwards and Kjellerup, 2013), et 
immobiliser les métaux et les radionucléides (Barkay and Schaefer, 2001). En effet, les EPS et les autres 
biopolymères produits dans les biofilms présentent d'excellentes propriétés de liaison avec les métaux, avec divers 
degrés de spécificité et d'affinité. Les cations sont liés au biopolymères bactériens par interaction électrostatique 
avec des groupes fonctionnels chargés négativement tels que les acides uroniques, les groupes phosphoryles 
associés aux composants de la membrane ou des groupes carboxyliques d'acides aminés. Certains polymères 
extracellulaires qui entourent les cellules sont également capables de chélater certains métaux et de les lier à la 
surface cellulaire. Le biofilm a donc un très fort pouvoir d’immobilisation par biosorption des métaux (Gadd, 2001; 
Pal and Paul, 2008). 
2.3.2. Rôle des plantes sur la mobilité du césium 
Comme les bactéries, les plantes sont capables de produire des exsudats par leurs racines en réponse à un stress ou 
une toxicité dans l’environnement proche des racines. Ces exsudats racinaires sont composés d’acides organiques 
(e.g. acide citrique, oxalique, malate, succinate…) et de phytosidérophores qui, par le même mécanisme que pour 
ceux des bactéries (voir paragraphe 2.3.1), pourront avoir un effet sur les composants du sol et sur certains métaux 
(Rajkumar et al., 2010, 2009). En effet, les phytosidérophores ont une forte affinité pour plusieurs métaux (e.g. Cd, 
Ni, Pb, Sn, AsO4, AsO2, Mn, Co, Cu, Fe) et en revanche se lient très faiblement à Al et Cr (Ruggiero et al., 1999). 
Les études réalisées avec des sols contaminés ou non ont montré que les phytosidérophores sont plus efficaces dans 
la mobilisation de Fe, Cu, Zn, Ni et Cd du sol que des chélateurs synthétiques ou des sidérophores microbiens 
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(Awad and Römheld, 2000; G. Singh et al., 2008). De la même façon que pour les sidérophores bactériens, aucun 
lien n’a encore été montré entre les phytosidérphores et le Cs. Le Cs peut tout de même être prélevé par la plante 
sous forme de cation présent uniquement dans la solution du sol bien qu’il n’ait aucun rôle nutritif connu pour celle-
ci. A trop forte concentration en solution, le Cs peut même devenir toxique pour les plantes en bloquant la nutrition 
en potassium (Marschner, 2011; White and Broadley, 2000). Aucune différence d’absorption par les plantes n’a 
encore été montrée entre les différents isotopes du Cs (radioactifs ou non) (Avery, 1996).  
ABSORPTION DU CESIUM PAR LES PLANTES 
L’étude des mécanismes d’absorption du Cs par les plantes date des années 40 (Collander, 1941) où les voies de 
transfert du Cs du sol vers les racines des plantes étaient déjà proposées comme étant identiques à celles du 
potassium. Mais les deux éléments sont encore une fois en compétition. En effet, l’accumulation du Cs dans la 
plante diminue avec l’augmentation du potassium extracellulaire (Cline and Hungate, 1960; Nishita et al., 1962; 
Smolders et al., 1996). Des études caractérisant les interactions entre le K, NH4+ et le Cs, montrent que l’absorption 
du Cs par les plantes diminue de façon plus importante en présence de K que de NH4+ (Shaw et al., 1992). 
L’absorption du Cs est également inhibée par les cations divalents (Ba2+ > Mg2+ ≥ Ca2+) (Handley and Overstreet, 
1961; Smolders et al., 1996).  
Le Cs, s’il est présent en forte concentration dans la solution du sol, peut également être toxique pour la plante. La 
toxicité du Cs, qui peut se traduire par une nécrose des feuilles et des racines des plantes (Cline and Hungate, 1960; 
Kordan, 1987), est due à sa compétition avec les cations cités ci-dessus (K+, NH4+, Ca2+) qui sont des éléments 
essentiels au bon développement des plantes et plus particulièrement avec le potassium. En effet, plusieurs études 
ont montré qu’à trop forte concentration, le Cs inhibe l’activité d’enzymes activées par le potassium (Avery, 1996) 
ainsi que les chaines principales de transport nutritif du potassium des membranes plasmiques des cellules végétales. 
Une concentration excessive en Cs dans la rhizosphère pourrait donc induire un manque de potassium dans les 
plantes. La croissance d'un certain nombre d'espèces végétales, comme le haricot, la tomate, Arabidopsis et le riz, 
sont inhibées pour des concentrations en Cs dans la rhizosphère supérieure à 200 µmol.L-1 (Cline and Hungate, 
1960; Kordan, 1987; White and Broadley, 2000). 
  








Figure 4 : Schéma des mécanismes de transport du Cs à travers la membrane plasmique des cellules racinaires. La 
contribution relative de chaque mécanisme réalisée à partir d’un modèle par White et Broadley est matérialisée par la 
largeur des flèches. L (White and Broadley, 2000) 
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MECANISMES MOLECULAIRES IMPLIQUES DANS L’ABSORPTION DU CESIUM PAR LES RACINES 
Parmi les nombreuses voies de transfert du potassium du sol vers les cellules racinaires, des études ont montré que 
le Cs était capable d’en emprunter plusieurs (Figure 4):  
x Les canaux VIC (Voltage-insensitive cation) présents dans la membrane plasmique des cellules racinaires 
des céréales (White, 1999). Cette voie de transport est indépendante de la concentration en Cs en solution 
mais est inhibée par la présence de Ca2+ (White, 2000). La modélisation faite par White and Broadley (2000) 
et une expérience sur Arabidopsis par Broadley et al. (2001) montrent que les canaux VIC sont la principale 
entrée du Cs dans les cellules racinaires et qu’elle est inhibée par une forte concentration en potassium dans 
la solution du sol ; 
x La famille des transporteurs HAK/KUP (hight affinity K+ transporter) est largement étudiée sur la plante 
de référence, Arabidopsis depuis plusieurs années. Ce symport K+/H+ permet au Cs de traverser la 
membrane racinaire (Alemán et al., 2014; White and Broadley, 2000). Ce transport est également inhibé 
par une augmentation de la concentration en potassium de la solution du sol (White and Broadley, 2000) ; 
x Les canaux KIR (Inward-rectifying potassium) présents dans la membrane plasmique des cellules 
racinaires, peuvent être codés par plusieurs gènes (AKT1, KAT1, AtKC1 et SKT1) en fonction de la plante 
(Arabisopsis thaliana, Brassica napus, Tomato) (Dreyer et al., 1997; Lagarde et al., 1996; Nakamura, 1995; 
Zimmermann et al., 1998).  Cette voie de transport du Cs est inhibée lorsque la concentration en potassium 
est faible et que celle en Cs est forte dans la solution du sol. Par contre, lorsque la concentration en 
potassium est de l’ordre du milli-molaire dans la solution du sol, ce transport est favorisé (White and 
Broadley, 2000) ; 
x Les canaux perméables au calcium (DACC  pour depolarization-activated Ca2+ channels) sont également 
perméables au Cs (White, 1998; White, 2000, 1999, 1997). Ils sont également sensibles à la concentration 
en Ca2+ dans la solution du sol et exclu le Cs dès 1 mM de Ca2+ dans la solution du sol. Cette voie de 
transport n’est pas la voie d’absorption principale du Cs (White and Broadley, 2000). 
TRANSLOCATION 
Une fois dans la racine, le Cs peut être transloqué vers les parties aériennes en passant dans le xylème de la plante. 
De la même façon que pour l’absorption, le Cs emprunte les voies de transfert du potassium et principalement les 
canaux KORC (K+-selective outward-rectifying potassium channels) qui sont spécifiques au potassium 
contrairement au NORC (nonspecific outward-rectifying channels) (Maathuis and Sanders, 1996) (Figure 4). 
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2.4. Estimation de la spéciation du césium dans le sol  
La distribution du Cs dans le sol et sa capacité à être mobilisé peuvent être estimées en laboratoire grâce à des 
méthodes d’extractions séquentielles. Pour le Cs, il n’y a pas de schémas d’extraction séquentielle unique 
contrairement aux métaux où les schémas d’extraction séquentielle les plus utilisés sont ceux de Tessier et al. (1979) 
et du BCR (Bureau Communautaire des Références) (Wang et al., 2003). La méthode BCR se révèle être très peu 
efficace pour le Cs (Todorov et al., 2008). Les autres schémas d’extraction séquentielle testés sont très proches de 
celui de Tessier et al. : ils utilisent les mêmes solutions extractantes mais pas nécessairement appliquée dans le 
même ordre ni dans les mêmes conditions (Forsberg and Strandmark, 2001; Guillén et al., 2015; Knox, 2005; Riise 
et al., 2005; Todorov et al., 2008). Malgré leurs différences, les procédures d’extractions séquentielles permettent 
d’estimer la distribution du Cs selon 5 fractions : 
x Fraction F1 correspondant au Cs échangeable lié aux particules de sol par des liaisons faibles ; 
x Fraction F2 où le Cs est présent sur les carbonates ; 
x Fraction F3 correspondant au Cs lié aux oxydes.  Les fractions F2 et F3 sont parfois additionnées (Guillén 
et al., 2015) ; 
x Fraction F4 correspondant au Cs lié à la matière organique ; 
x Fraction F5 correspondant à la fraction résiduelle. 
Concernant la concentration en Cs libre dans la solution du sol que les plantes et les bactéries peuvent 
immédiatement absorber, appelée la fraction biodisponible, il n’y a pas de consensus quant à l’extractant unique à 
utiliser pour la quantifier. Les divergences entre auteurs se basent sur l’évolution dans le temps de la mobilité du 
Cs dans les différentes fractions du sol (Kennedy et al., 1997; Uchida and Tagami, 2007). Certains auteurs utilisent 
de l’eau (Evans and Dekker, 1969) et d’autres une solution d’acétate d’ammonium comme extractant unique 
(Forsberg and Strandmark, 2001; Riise et al., 2005; Vinichuk et al., 2005) et font correspondre la fraction 
biodisponible à la fraction F1 ci-dessus (Matsunaga et al., 2013; Todorov et al., 2008). D’autres suggèrent que la 
fraction biodisponible de Cs dans le sol correspond à la somme des fractions F1 et F2 ci-dessus (Baeza et al., 2006; 
Yoshikawa et al., 2014). 
3. Dépollution biologique des sols contaminés au césium 
3.1. Bioremédiation 
La bioremédiation est une méthode de dépollution des sols utilisant les propriétés des microorganismes endogènes 
ou exogènes du sol contaminé. Cette méthode peu couteuse (15 à 35 euros par m2 (BRGM, 2010)) peut être 
appliquée in situ permettant ainsi de garder le sol en place,  un sol excavé devenant juridiquement un déchet. Cette 
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méthode, considérée comme « douce », permet non seulement de préserver la vie biologique des sols, et par ailleurs 
de conserver les propriétés agronomiques des sols. La bioremédiation peut être appliquée de différentes manières 
et est donc divisée en différentes techniques.  
3.1.1. Atténuation naturelle 
L’atténuation naturelle ou bioatténuation consiste à laisser faire la nature. C’est la forme de bioremédiation la plus 
simple puisqu’un suivi de l’abattement de la pollution est l’unique intervention de l’Homme. Cette technique 
valorise les capacités de la microflore indigène du site pollué adaptée aux sols à dépoller. Les microorganismes, 
dont les propriétés en dépollution ont été décrites dans le paragraphe 2.3.1. agissent de façon non contrôlée sur la 
mobilité ou la concentration de polluants dans le sol, les sédiments ou les eaux (EPA, 1997). Pour le Cs, la 
bioatténuation vise uniquement à diminuer sa mobilité par biosorption ou bioaccumulation. La désintégration 
radioactive est alors l’unique phénomène permettant une disparition totale de la pollution au Cs.  
3.1.2. Biostimulation 
La biostimulation consiste à favoriser la croissance et l’activité des microorganismes indigènes, par ajout de 
nutriments (carbonées et/ou minéraux) et/ou d’accepteurs finaux d’électrons (oxygène, fer ferrique, nitrate, sulfate) 
dans le site pollué. La biostimulation peut être utilisée aussi bien in situ qu’ex situ et concerne des bactéries aérobies 
et anaérobies selon la pollution à traiter (Bhandari et al., 2007). Cependant, cette technique ne permet pas de prédire 
à l’avance quelles seront les populations qui bénéficieront de l’ajout de nutriments. 
3.1.3. Bioaugmentation 
La bioaugmentation est utilisée depuis plus de deux siècles en agriculture par l’inoculation des légumineuse par 
Rhizobium, mais cela fait moins de 30 ans qu’elle est employée en remédiation (Portier et al., 1989; Singer et al., 
2005). La bioaugmentation est caractérisée par l’ajout de microorganismes d’intérêt dans le sol afin de stimuler la 
dégradation des polluants organiques et d’agir sur la spéciation des polluants métalliques. Les microorganismes 
employés peuvent être sélectionnés à partir d’échantillons environnementaux (sols, sédiments, boues, etc.) et sont 
ensuite cultivés en masse et inoculés dans leur environnement d’origine ou dans un autre environnement (Jacques 
et al., 2008; Joshi et al., 2008; Kumar et al., 2008). Les principaux facteurs limitants sont la température (entre 5 et 
30°C), le pH (entre 5 et 8), l’humidité, la quantité d’oxygène, la disponibilité de nutriments et notamment la quantité 
de matière organique et la compétition avec les microorganismes indigènes (Tableau 4) (Lebeau, 2011). Ainsi pour 
faciliter la survie et la colonisation des microorganismes inoculés, des nutriments peuvent être ajoutés au moment 
de l’inoculation, et la méthode d’inoculation des microorganismes doit être sélectionnée en fonction de la pollution 
et du type de sol. L’inoculum, composé d’une seule espèce bactérienne ou d’un consortium bactérien, peut être 
ajouté au sol directement, dans la rhizosphère ou encapsulé dans une matrice (Gentry et al., 2004). Des organismes 
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génétiquement modifiés peuvent également être utilisés mais leur inoculation fait l’objet de contrôles plus poussés 
(Gentry et al., 2004; Venkata Mohan et al., 2009).  
 
Tableau 4 : Avantages et inconvénients de la bioaugmentation (Lebeau, 2011) 
Avantage 
• Application in situ 
• Possibilité d’inoculer une espèce unique ou un consortium bactérien 
• Applicable à des multipollutions 
• Ne modifie pas la structure du sol 
• Peut minéraliser les polluants organiques 
• Peut mobiliser les polluants inorganiques 
• Peu de déchets 
• Faible coût 
Inconvénient 
• Certaines conditions géochimiques inhibitrices (température, pH, humidité) 
• Peut modifier l’équilibre microbien du sol 
• Présence possible d’un co-contaminant inhibiteur 
• Taux de réussite variable 
 
3.1.4. Bioremédiation appliquée au césium 
Pour les sites contaminés au Cs, la bioremédiation est principalement basée sur les interactions microorganismes-
Cs (voir paragraphes 2.3). Les principales réactions mises en jeu sont i) l’immobilisation par biosorption ou 
bioaccumulation afin de stabiliser le Cs et éviter sa propagation dans les produits agricoles ou dans les poissons, 
évitant ainsi de contaminer la chaine alimentaire et ii) la mobilisation du Cs par désorption indirecte via les 
métabolites bactériens afin de favoriser sa récupération et notamment son absorption par la plante. 




La phytoremédiation est une technique peu couteuse et écologique proposée en 1983 par Chaney pour dépolluer 
l’environnement. L’EPA (2001) définit la phytoremédiation comme étant « l’utilisation de plantes pour dépolluer 
des sols, des boues, des sédiments, des eaux souterraines, des eaux de surfaces ou des eaux usées contaminées par 
des polluants ». La croissance et la survie de la plante dans les milieux contaminés sont les principaux facteurs 
d’efficacité de la phytoremédiation. En effet, le choix de la plante utilisée pour la phytoremédation s’opère sur la 
base de différents critères. Elle doit avoir une croissance rapide, une grande tolérance aux polluants étudiés, être 
résistantes aux parasites et maladies, avoir des parties aériennes et des racinaires denses (Couselo et al., 2012). Dans 
le cas d’un site multi contaminé, c’est-à-dire en présence de plusieurs polluants, la plante choisie ne doit pas être 
spécifique d’un polluant mais du plus grand nombre possible à mobiliser simultanément (Miretzky et al., 2004). 
La phytoremédiation regroupe différentes techniques qui conduisent à la dégradation, la suppression (par 
accumulation ou dissipation), ou à l’immobilisation des polluants (Tableau 5). 
 
  
Tableau 5 : Caractéristiques des différentes techniques utilisées en phytoremédiation  
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La phytoextraction représente la seule technique d’extraction in situ des polluants inorganiques et comporte de 
nombreux avantages, notamment pour le traitement des pollutions diffuses (Tableau 6). Le polluant est prélevé par 
les racines de la plante pour ensuite être plus ou moins transloqué ‒ plus ou moins efficacement selon la plante ‒
vers les parties aériennes. La concentration en polluants dans la plante rapportée à celle mesurée dans les sols définit 
le facteur de bioaccumulation ou de bioconcentration (FBC). La concentration en polluant dans les parties aériennes 
rapportée à celle des racines correspond au facteur de translocation (FT). Ces deux rapports permettent, 
respectivement, de déterminer la capacité d’une plante à absorber les métaux et sa capacité à les transloquer vers 
les parties aériennes (Dahmani-Muller et al., 2000). Certaines plantes ont la capacité naturelle et exceptionnelle 
d’accumuler de grandes quantités de polluants et de les transloquer vers les parties aériennes. Ce sont les plantes 
dites hyperaccumulatrices. Une de leurs caractéristiques est de posséder un FT supérieur à 1 et une teneur minimum 
en polluant dans les parties aériennes. Cependant cette valeur minimum n’est définit que pour certains polluants 
comme l’arsenic (1000 µg.g-1), cadmium (100 µg.g-1), chrome (1000 µg.g-1), cobalt (1000 µg.g-1), cuivre (1000 
µg.g-1), mercure (10 µg.g-1), nickel (1000 µg.g-1), plomb (1000 µg.g-1), manganèse (10000 µg.g-1), sélénium (1000 
µg.g-1) et zinc (10000 µg.g-1). Elles résistent aux polluants et certaines plantes hyperaccumulatrices ont également 
une croissance rapide, un système racinaire développé et une aptitude à produire beaucoup de biomasse. Ce type de 
plantes a été testé sur des sols très pollués et ne sont pas forcément les plus intéressantes pour des pollutions diffuses. 
Si toutefois, il n’existe pas de plantes hyperaccumulatrices pour un polluant donné, d’autres approches ont été 
développées comme l’utilisation de plante à forte biomasse où l’efficacité du prélèvement des polluants peut être 
augmentée par ajout de chélateur ou de bactéries (voir paragraphe 3.3.) ou encore l’utilisation d’arbre à croissance 
rapide comme le peuplier.  
3.2.2. Phytoextraction appliquée au césium 
Plusieurs équipes ont travaillé sur la phytoextraction du Cs sur plus de 200 espèces différentes et Zhu and Shaw 
(2000) en concluent que les plantes de la famille des Chenopodiaceae sont les plus accumulatrices. Après une 
synthèse bibliographique sur la phytoremédiation du Cs (Tableau 7), aucune plante hyperaccumulatrice de Cs n’a 
été mise en évidence, mais une plante dont la biomasse et l’accumulation du Cs dans les parties aériennes sont plus 
importantes que pour d’autres plantes est le trèfle violet, Trifolium pratense (Takeda et al., 2013; Veresoglou et al., 
1995; Wu et al., 2009). Il s’avère par ailleurs que c’est une plante cultivée à grande échelle pour l’alimentation du 
bétail, dont l’itinéraire technique cultural est bien connu, et dont les semences sont disponibles en grande quantité, 
élément important en phytoextraction. En effet, alors que de nombreuses plantes sont testées avec succès en 
phytoextraction, aucune semence n’est à ce jour disponible sur le marché, les expérimentations se limitant à l’échelle 
du laboratoire ou d’essai réalisés à micro-échelle. 





Tableau 6 : Avantages et inconvénients de la phytoremédiation (Cunningham et al., 1995; Henry, 2000) 
Avantages 
• Utilisé pour une grande diversité de polluants organiques (la plante absorbe les polluants préalablement 
dégradés par les rhizobactéries) /inorganiques (la plante absorbe les polluants) 
• Application in situ/ex situ 
• Technique « douce » ne perturbant pas le sol contrairement aux techniques physico-chimiques 
conventionnelles 
• Diminution de la dispersion des polluants dans l’eau (lixiviation) et l’air 
• Méthode peu coûteuse en moyens humain et matériel (25 à 35 euros par m2)(BRGM, 2010) 
• Méthode facile à mettre en œuvre 
• Méthode écologiquement adaptée et esthétique (dépollution associée à des aménagements paysagers) 
• Limite l’érosion, maintien ou améliore la structure des sols 
• Impact positif sur la fertilité et la biodiversité des sols 
• Méthode adaptée aux pollutions diffuses 
Inconvénients 
• Méthode restreinte à des sites pollués peu profonds (profondeur limitée à 1 m pour les plantes 
herbacées ; quelques mètres pour les arbres) 
• Durée de remédiation longue (parfois plusieurs dizaines d’années) 
• Méthode restreinte aux sites faiblement contaminés 
• Traitement des déchets potentiellement dangereux lorsqu’il s’agit de radioactivité 
• Efficacité variable selon les conditions climatiques 
• Méthode risquant d’affecter la biodiversité en introduisant des espèces invasives et/ou exotiques 
• Risque de consommation de plantes contaminées par les animaux d’élevage et/ou sauvages 
 
 




Tableau 7 : Synthèse bibliographique des études de phytoremédiation du césium 
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3.3. Phytoextraction améliorée 
L’inconvénient majeur de la phytoextraction est la lenteur du processus, en raison d’une quantité de polluant 
mobilisable par la plante à un instant donné inférieure à ce que pourrait prélever la plante. Afin de réduire ces durées 
de dépollution en augmentant le « pool » de polluants absorbables, des molécules peuvent être ajoutées de façon à 
augmenter la mobilité des polluants dans les sols et donc leur concentration dans la plante. Ces molécules peuvent 
être synthétiques, c’est la phytoextraction améliorée chimiquement - mais sont souvent toxiques (exemple : EDTA) 
ou dégradées rapidement par la microflore du sol (exemple : EDDS, DTPA) - ou naturelles (produites notamment 
par les microorganismes). Dans ce second cas, c’est ce que l’on appelle la phytoextraction associée à la 
bioaugmentation ‒ les microorganismes sont inoculés dans le sol. 
3.3.1. Phytoextraction associée chimiquement 
Les molécules synthétiques utilisées en phytoremédiation permettent d’augmenter la mobilité des polluants et leur 
absorption par la plante en diminuant le pH du sol et/ou en complexant les polluants dans la rhizosphère (Sharma 
et al., 2014). Les molécules organiques utilisées sont par exemple l’EDTA (acide d’éthylène-diamine-tétra-
acétique) et ses dérivés (e.g. l’HEDTA (acide N-(2-hydroxyéthyle)-éthylène-diamine-tri-acétique), l’EDDHA 
(acide d’éthylène-diamine-N,N’-bis(2-hydroxyphenyl)-acétique)) ou un chélateur synthétique biodégradable, le 
DTPA (acide diéthylène-triamine-penta-acétique). Ces complexants sont généralement utilisés pour dépolluer des 
sols contaminés par des métaux. Ils augmentent leur solubilité dans les sols, facilitent leur diffusion dans la 
rhizosphère (Blaylock et al., 1997), augmentent le facteur de bioaccumulation (FB) et augmentent la translocation 
vers les feuilles (FT) (Barren, 2012).  
La phytoextraction améliorée chimiquement par ajout d’EDTA, d’acide citrique ou d’acide ascorbique sur un sol 
contaminé au Cs a été étudiée par Fuhrmann and Lanzirotti, (2005). Contrairement au fer dont une partie a été 
solubilisée, ces auteurs ont montré que pour le Cs, ces 3 complexants n’ont aucun effet sur l’accumulation du Cs 
par le tabac. La constante de complexation de l’EDTA avec le Cs est très faible (101,05) (Reinoso-Maset et al., 2013), 
contrairement à celle de nombreux métaux, ce qui explique ce résultat. Ces complexant peuvent cependant exercer 
un rôle sur les minéraux contenant le Cs (e.g. par complexation du fer des minéraux du sol) et rendre le Cs disponible 
indirectement de la même façon que les métabolites bactériens et les exsudats racinaires (voir paragraphe 2.3). 
L’utilisation des chélateurs chimiques peut cependant avoir des effets négatifs. En effet, l’accumulation excessive 
de métal favorisée par l’ajout de ces agents chélateurs peut causer une toxicité pour la plante et modifier les voies 
d’absorption (Briat and Lebrun, 1999; Grčman et al., 2001; Williams et al., 2000). Ces molécules peuvent également 
dans certains cas diminuer la translocation et diminuer la croissance de la plante (Chen and Cutright, 2001; 
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Nascimento and Xing, 2006). L’étude de Grčman et al. (2001) montre notamment que l’ajout d’EDTA sur des 
plants de trèfles entraine la nécrose des feuilles et diminue donc la biomasse des parties aériennes du trèfle violet. 
Des effets négatifs ont également été mis en évidence sur l’abondance et l’activité des microorganismes et des 
nématodes du sol (Bouwman et al., 2005; Lee and Sung, 2014; Römkens et al., 2002). D’autres études ont montré 
un impact négatif de l’EDTA sur les activités enzymatiques du sol et sur le nombre total de bactéries (Grčman et 
al., 2001), en particulier les Pseudomonas sp. et des bactéries dénitrifiantes (Galimska-Stypa et al. 2000). 
Enfin, la dégradabilité de l’EDTA est très lente. Elle peut prendre plusieurs mois après l’ajout du complexant dans 
le sol (Lombi et al., 2001). Afin d’éviter ces effets négatifs sur la physiologie de la plante et la qualité du sol, 
l’utilisation d’acides organiques apparaît plus judicieuse en raison de leur moindre toxicité et parce qu’ils sont plus 
facilement assimilables par la plante (Doumett et al., 2008). Ils ne sont malheureusement pas d’aussi bons 
extractants que l’EDTA ou le NTA (Lee and Sung, 2014; Meers et al., 2004) et peuvent également être toxiques 
pour la plante à forte dose. 
3.3.2. Phytoextraction associée à la bioaugmentation 
Une alternative à la phytoextraction associée chimiquement qui peut être toxique pour l’environnement consiste à 
optimiser la synergie qui existe entre les bactéries et les plantes (Glick, 2003) par couplage de la phytoextraction à 
la bioaugmentation de sol (Kuiper et al., 2004). La bioaugmentation est l’ajout contrôlé de microorganismes 
préalablement sélectionnés (issus ou non du sol à bioaugmenter) dans cet écosystème et vise à optimiser la 
croissance végétale et/ou la mobilisation des polluants du sol par la plante ce qui permet d’augmenter les 
performances de phytoextraction (en termes de quantité et/ou concentration en métaux dans les parties récoltables). 
On donne aussi le nom de rhizoremédiation à cette technique de dépollution puisqu’elle implique les 
microorganismes de la rhizosphère (définition ci-dessous). 
FONCTIONNEMENT DE LA RHIZOSPHERE 
La rhizosphère a été définie pour la première fois en 1904 par Hiltner  comme étant la zone du sol sous influence 
biologique et biochimique des racines et étant habitée par une population de microorganismes influencée par les 
substances chimiques libérées par les racines des plantes. Elle correspond à une zone de quelques micromètres 
autour de chaque racine, dans laquelle existent des gradients chimiques, physiques et biologiques qui varient 
horizontalement et verticalement autour de la racine (McNear, 2013). Le volume de sol occupé par la rhizosphère 
varie en fonction de la nature du sol et des paramètres physico-chimiques associés, des propriétés du système 
racinaire et des conditions climatiques (Lombi et al., 2001). 




Les exsudats racinaires des plantes affectent significativement la croissance de la microflore rhizosphérique et 
inversement, la microflore peut influencer la croissance des plantes. Au sein de la rhizosphère, certains 
microorganismes comme les AMF (arbuscular mycorrhizal fungi) et les bactéries rhizosphériques - ou 
rhizobactéries - peuvent effectivement interagir avec la plante de façon symbiotique ou par mutualisme. Ces 
interrelations sont basées sur des échanges : la plante fournit notamment des substances carbonées et une protection 
physique aux microorganismes et les microorganismes fournissent un apport en eau et en sels minéraux aux plantes.  
Les bactéries associées aux racines peuvent agir fortement sur la nutrition de la plante grâce à de nombreux 
mécanismes impliqués dans les relations mutualistes ; tel est le cas des PGPR (Plant Growth Promoting 
Rhizobacteria). De nombreux genres dont Azospirillum, Azotobacter, Agrobacterium Arthrobacter, Alcaligenes 
(Ralstonia), Bacillus, Bulkohoderia, Pseudomonas, Rhizobium et Serratia sont recensés (Höflich et al., 1994; 
O’Sullivan and O’Gara, 1992). Elles colonisent les racines grâce à la production de composés tels que les protéines 
membranaires, les parois polysaccharidiques, les lipopolysaccharides (LPS), l’agglutinine et les exopolysaccharides 
(EPS) (Amellal et al., 1999). Les rhizobactéries peuvent stimuler la croissance de la plante grâce à la production de 
différents types de molécules. En effet, ces bactéries produisent des enzymes comme la l-amino-cyclopropane-1-
carboxylate désaminase (ACC) qui dégrade l’ACC, précurseur de l’éthylène connu comme molécule de stress pour 
la plante. Cette dégradation permet donc de ne pas réduire voire d’augmenter la biomasse de la plante (Glick et al., 
1998; Glick, 2003). Des phytohormones comme l’acide indolacétique (AIA), de la famille des auxines, sont 
également synthétisées par les rhizobactéries et permettent la croissance et l’allongement des racines ainsi que la 
division cellulaire (Salisbury, 1994; Barazani and Friedman, 1999). En petite quantité, l’AIA régule les processus 
intracellulaires et modifie la physiologie des plantes (Pazurkiewicz-Kocot et al., 2003). La sécrétion d’autres 
phytohormones comme les gibberellines permet la croissance des tissus aériens, principalement au niveau de la tige 
(Gutierrez-Manero et al., 2001). Les sidérophores produits par les bactéries (voir paragraphe 2.3.1) influencent 
également dans certains cas la croissance de la plante par apport de fer (Glick, 2010) et sa capacité à extraire des 
métaux du sol (Braud et al., 2009b; Glick, 2010; Rajkumar et al., 2012).  
Les plantes quant à elle jouent un rôle capital dans la croissance des bactéries rhizosphériques et sur la 
biodisponibilité des métaux et des nutriments. Les exsudats racinaires tels que les acides organiques et les 
phytosidérophores ont un effet sur les microorganismes environnants. En effet, la diversité microbienne de la 
rhizosphère est gouvernée par la quantité et la qualité des exsudats racinaires sécrétés par les racines (Steenwerth 
et al., 2008; Upchurch et al., 2008) et dont la composition varie selon l’espèce, l’état physiologique (Marschner et 
al., 2001) et le génotype de la plante (Oliveira et al., 2009). Les exsudats racinaires augmentent également la 
mobilité des métaux (Haydon and Cobbett, 2007; Jones, 1998; Zeng et al., 2008). L’exsudation racinaire peut être 
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influencée par différents facteurs externes que sont la lumière, la température, l’aération, la teneur en eau, la 
nutrition minérale et la nature du substrat (Badri and Vivanco, 2009; Huang et al., 2014; Lespinat and Berlier, 1975). 
PERFORMANCES DE LA PHYTOEXTRACTION ASSOCIEE A LA BIOAUGMENTATION 
Cette association bactéries/plantes est alors utilisée pour augmenter les performances de phytoextraction. 
L’absorption des polluants et notamment des métaux par les plantes peut alors être améliorée par deux moyens 
complémentaires: i) l'augmentation de la mobilité des métaux dans des matrices poreuses (sol et sédiments), 
aboutissant à des concentrations de métaux plus élevées dans les plantes, grâce à la bioaugmentation par des 
microorganismes produisant des tensioactifs (Hersman et al., 1995; Mulligan et al., 2001, 1999), des sidérophores 
(Diels et al., 1999; Dubbin and Ander, 2003), et des acides organiques (voir paragraphe 2.3.1), et/ou ii) 
l’augmentation de la biomasse végétale en associant les plantes avec des PGPR (Zhuang et al., 2007) et/ou 
champignons mycorhiziens arbusculaires (AMF) (paragraphe 3.3.2) (Khan, 2006). La phytoextraction associée à la 
bioaugmentation a fait l’objet de quelques synthèses (Glick, 2010; Lebeau et al., 2008; Sessitsch et al., 2013) pour 
des sols contaminés par des métaux et métalloïdes comme As, Cd, Cr, Cu, Hg, Ni, Pb, Se, U and Zn. Ces études 
ont permis de confirmer, dans un certain nombre de cas, les performances de cette technique par l’augmentation de 
la biomasse de la plante et/ou de la quantité et la concentration de métal extrait par la plante. On notera cependant 
des contre-exemples pour lesquels les explications ne sont pas évidentes en raison de la complexité des systèmes 
étudiés (interrelations sol-métaux-microorganismes indigènes et ajoutés-plante) (Sessitsch et al., 2013). 
A la place des bactéries, des chélateurs d’origine microbienne moins toxiques que les chélateurs chimiques et plus 
biodégradables comme le NTA (acide nitrilo-tri-acétique) ou encore des acides organiques (acide citrique) ou la 
pyoverdine purifiée à partir de culture de Pseudomonas peuvent également être ajoutés au sol afin d’améliorer les 
performances de phytoextraction de métaux ou métalloïdes (Cornu et al., 2014; C. Ferret et al., 2014a; Jagetiya and 
Sharma, 2013; Xie et al., 2015). 
3.3.3. La phytoextraction associée à la bioaugmentation de sols contaminée au césium 
D’un point de vue biogéochimique, le devenir du Cs dans la rhizosphère est influencé essentiellement par les 
changements de la composition minéralogique du sol. Les plantes et les microorganismes de la rhizosphère sont les 
principaux acteurs de ce changement (Figure 5). L’excrétion de composés organiques et de sidérophores plus 
importante dans la rhizosphere (Lombi et al., 2001; Sokolova, 2011) et d’ions H+ provoquent en effet l’altération 
des minéraux du sol (Jones and Kochian, 1996). Cette altération entraine alors la libération du Cs dans la solution 
du sol et le rend phytodisponible (Wendling et al., 2005b). L’efficacité du transfert sol-plantes du Cs varie donc en 
fonction de la composition du sol et notamment du pourcentage d’argile et de matière organique, de la plante utilisée 
et des exsudats racinaires produits ainsi que des rhizobactéries. 











Chapitre 2 : 
Matériel et méthodes 
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1. Composition et préparation des substrats dopés en césium 
1.1. Préparation et dopage de l’illite 
L’argile utilisée pour cette étude est l’Illite du Puy : [(Si3.52Al0.48)O10(OH)2]z(Al1.17Fe0.49Mg0.33)(Ca0.04Na0.12K0.64) 
purifiée par le BRGM. Elle a été caractérisée dans les travaux de Poinssot et al. (1999) et analysée par ICP-MS-HR 
Element XR Thermo scientific avant d’être utilisée. 
Dans un premier temps, une suspension stock est préparée selon le protocole REC.BEN1.P.02 Subatech.  
1.1.1. Solution stock d’illite stérile (10 g.L-1) 
Une suspension d’illite purifiée à 10 g.L-1 dans 1 mM de NaCl est mise à agiter 24h (200 rpm) puis les deux phases 
sont séparées par centrifugation (7690 g pendant 15 minutes). La phase liquide est éliminée et la suspension 
reconstituée par ajout de NaCl (1 mM) stérile afin de conserver la concentration de 10 g d’illite.L-1. 
Cette suspension est ensuite stérilisée par tyndallisation afin de préserver la structure cristalline de l’illite. La 
tyndallisation consiste en 3 cycles de chauffage à 70°C pendant 1 heure séparés par 24 heures de refroidissement à 
température ambiante. 
Un étalement de 100 µL de la suspension sur un milieu TSB (tryptic soy broth) solide à 15 g.L-1 est réalisé à la fin 
des trois stérilisations afin de vérifier la stérilité de la suspension. 
1.1.2. Dopage de l’illite en césium 
La suspension stock d’illite stérile est divisée en deux suspension dopées ensuite à partir d’une solution de CsCl 
(100 mM) stérile afin d’obtenir 10 et 100 mmol de Cs par kg d’illite. Les suspensions dopées sont agitées 
énergiquement (vortex) puis à 200 rpm pendant 48h. Ensuite les suspensions sont centrifugées 15 minutes à 7690 
g. Le surnageant est stocké afin d’être analysé par ICP-MS XSERIES 2 Thermofisher pour mesurer la quantité de 
Cs non sorbé. La suspension d’illite (10 g.L-1) est ensuite reconstituée par ajout de NaCl (1 mM). 
1.2. Préparation et dopage du sol 
Le sol utilisé pour cette étude a été prélevé sur le site des Closeaux de l’INRA de Versailles. C’est un Néo-Luvisol 
développé sur des dépôts de Loess (voir sa composition sur les Tableau 8 et Tableau 9). Le sol est tamisé à 2 mm 
et conservé à l’obscurité. 
 




Tableau 8 : Récapitulatif des caractéristiques des 25 premiers centimètres du sol des Closeaux de l’INRA de Versailles. Les données 
granulométriques ainsi que la concentration en matière organique, carbone organique, rapport C/N et CEC proviennent de Hubert et al., 
(2009) et Moni et al., (2010). Les autres analyses chimiques sont décrites dans les paragraphes 1.2.1., 1.2.2., 1.2.4. et 4.3.1. 
Sol des Closeaux 
Type de sol Limon argilo-sableux 
Granulométrie 
% argile 18 
% limons fins 22 
% limons grossiers 35 
% sable 26 
Analyse chimiques 
Matière organique (g.kg-1 de sol)  
Carbone organique (g.kg-1 de sol) 16,1 
pH eau (±0.02) 5.7 
CEC (cmol.kg-1 de sol) 11,2 
HR (%) 14,3 
CR (%) 53,8 
Cs natif (µmol.kg-1) 13 
Cations échangeables 
Potassium (cmol.kg-1) 0,57 
Magnésium (cmol.kg-1) 0,90 
Calcium (cmol.kg-1) 9,73 
Sodium (cmol.kg-1) 0,03 
 
Tableau 9 : Proportion des différents types d’argiles dans la fraction granulométrique <2µm des 25 premiers centimètres du sol des Closeaux 
de l’INRA de Versailles (Hubert et al., 2009) 
 Illite Kaolinite Smectite Illite-smectite 
Chlorite-
smectite 
0-25 cm 20 21 18 33 8 
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1.2.1. Détermination du poids sec et de l’humidité résiduelle  
Le poids sec du sol et l’humidité résiduelle sont déterminés selon la norme NF ISO 11465 (1993) en triplica. Une 
coupelle en aluminium est séchée à 105°C pendant au moins 45 min et placée ensuite dans un dessiccateur jusqu’à 
refroidissement puis pesée (m1). Une prise d’essai de 10 à 15 g de sol est placée dans la coupelle pesée (m2). Après 
séchage à 105 °C pendant au moins 24h  (jusqu’à obtention d’une masse constante), la coupelle est déposée dans 
un dessiccateur jusqu’à refroidissement puis est à nouveau pesée (m3). Le pourcentage d’humidité résiduelle (% 
HR) est déterminé selon la formule suivante en triplica : 
% 𝑯𝑹 =
[𝒎𝟐  −  𝒎𝟑]
(𝒎𝟐 − 𝒎𝟏)
 × 𝟏𝟎𝟎 
(1) 
(m1, m2, m3 en g) 
1.2.2. Détermination de la capacité au champ 
Le fond de 3 tubes Nalgene® en polypropylène de 125 mL est percé d’un trou de 0,5 cm de diamètre et est ensuite 
recouvert d’une grille et d’un disque épais en aluminium. L’ensemble est pesé (m1), puis le pot est ensuite rempli 
du sol tamisé à 2 mm, qui aura au préalable été séché au moins 48h à température ambiante. L’ensemble est 
légèrement tassé et pesé (m2). Le tout est placé dans un récipient contenant de l’eau distillée. L’eau est ajustée à 1 
cm au-dessus de la base du tube. Au bout de 24h, le pot est sorti du récipient et pesé (m3) après une période de repos 
de 10 min. Le calcul de la capacité au champ ou de rétention (CR) est le suivant (réalisé en triplica): 
 
𝑪𝑹 =
(𝒎𝟑 − 𝒎𝟐) + [(𝒎𝟐 − 𝒎𝟏) ∗ 𝑯𝑹𝟏𝟎𝟎]
(𝒎𝟐 − 𝒎𝟏) ∗ (𝟏𝟎𝟎 − 𝑯𝑹)/𝟏𝟎𝟎  × 𝟏𝟎𝟎 
(2) 
 
(m1, m2, m3 en g ; HR en %) 
1.2.3. Dopage et vieillissement du sol 
Le sol est aliquoté en deux lots afin de n’en doper qu’un seul et de garder l’autre non dopé comme témoin. Les deux 
lots sont préalablement pesés vides. 7 kg de sol est ajouté dans un premier bac (lot 1 : dopé en Cs) et 3 kg sont 
ajouté dans l’autre (lot 2 : non dopé en Cs - témoin). Le sol est ensuite dopé selon la méthode décrite par Wu et al., 
(2009). 
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2,795 L d’une solution de CsCl  (25,3 mmol.L-1) sont ajoutés en surface des 7 kg de sol du lot 1 permettant 
d’atteindre à la fois une concentration en Cs de 11,2 mmol de Cs par kg de sol sec et la capacité maximale de 
rétention d’eau du sol (c’est-à-dire la saturation). 1,26 L d’eau ultra pure (EUP) est ajouté au sol du lot 2 afin 
d’atteindre également la capacité maximale de rétention d’eau.  
Le sol est ensuite laissé à l’obscurité et à température ambiante pendant 6 semaines sous une légère agitation. 
Pendant ces 6 semaines, un suivi de l’humidité des deux sols est réalisé par pesée régulière. Le sol est homogénéisé 
périodiquement (environ une fois par semaine). Une fois l’eau entièrement évaporée (~ 14 % d’humidité), chaque 
pot est à nouveau arrosé jusqu’à atteindre 50 % de la capacité de rétention d’eau et laissé 2-3 jours à l’obscurité à 
température ambiante pour s’équilibrer. 
1.2.4. Détermination du pH du sol 
Après 6 semaines de vieillissement et 2-3 jours d’équilibrage, une mesure du pH de chaque lot de sol (1 et 2) est 
réalisée sur 3 réplicas (Annexe 3).  
La méthode utilisée s’inspire de la norme NF ISO 10390 (AFNOR 1994b). La prise d’essai est de 5 g ±0,1 g de sol 
préalablement séché à 40°C. Puis est ajouté 5 fois le volume du sol en eau distillée soit environ 25 mL (densité 
apparente du sol fixée arbitrairement à 1). Après agitation à 200 rpm pendant 15 min à température ambiante, les 
tubes sont mis à reposer 2h minimum. Avant la mesure avec un pH-mètre calibré, les tubes sont secoués 
énergiquement pour les remettre en suspension. 
2. Cultures et analyses microbiologiques 
2.1. Pseudomonas fluorescens 
2.1.1. Origine et mode de conservation 
Afin de choisir une souche bactérienne ayant la meilleure croissance sur un milieu dopé en Cs, la croissance de 5 
souches bactériennes dans un milieu dopé en CsCl à différentes concentrations a été comparée.  
Les souches testées ont été isolées à partir de différents sols et sont les souches disponibles au laboratoire : 
x Bacillus subtilis 
x Pseudomonas fluorescens 
x Pseudomonas fluorescens ATCC 17400 
x Pseudomonas putida 
x Cupriavidus metallidurans 





La souche finalement choisie pour sa croissance optimale en 24h dans un milieu dopé en Cs est Pseudomonas 
fluorescens ATCC 17400 (Figure 6). Elle est conservée à -80°C en cryotube dans du glycérol 20 % (v/v). 
2.1.2. Milieux et conditions de culture 
A chaque nouvelle expérience, les bactéries sont pré-cultivées dans un milieu TSB (Tryptic Soy Broth) dilué au 
demi à 28°C et 200 rpm pendant 24h à partir de cryotubes. La biomasse bactérienne est récoltée par centrifugation 
à 7690 g pendant 10 min et le culot est lavé 2 fois avec une solution de NaCl 9 ‰. Il est ensuite repris dans 2 mL 
de la même solution et la densité optique (DO) est mesurée à 600 nm avec un spectromètre UV-visible VARIAN 
Cary 50 Scan. 
Afin de favoriser la croissance bactérienne en présence de l’illite dopée en Cs sans qu’il y ait de compétition ionique 
avec le potassium et l’ammonium des différents milieux de culture, différents milieux de croissance bactérienne 
sont testés (voir leur composition en annexe 1). 
x DF : milieu minimum à pH 7,2 ; 
x DF sans fer : milieu minimum à pH 7,2 sans fer pour favoriser la production de sidérophore et/ou sans 

























Concentration en Cs (mmol.L-1)
Bs Pf1 Pf2 Pp Cm Témoin
Figure 6 : Concentration cellulaire de Bs : Basilus subtilus ; Pf1 : Pseudomonas fluorescens ATCC 
17400 ; Pf2 : Pseudomonas fluorescens ; Pp : Pseudomonas putidas ; Cm : Cupriavidus 
metallidurans après 24 heures de culture en milieu complet (TSB) additionné de concentration 
croissante en CsCl (0 à 1,2 mmol.L-1) 
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x DF K : milieu minimum à pH 7,2 sans fer et sans potassium en solution remplacé par une poudre d’orthose 
riche en potassium (voir paragraphe 5.2.1.) ; 
x CAA : milieu minimum à pH 7 favorisant la production de pyoverdine ; 
 
Tous les milieux sont stérilisés par autoclavage pendant 20 min à 121°C et sont ensemencés avec un inoculum d’une 
pré-culture bactérienne à une DO600nm de 0,1. Au bout de 24, 48 ou 72h de culture à 28°C en fonction des milieux, 
les métabolites bactériens sont détectés. 
2.2. Méthodes de dénombrement de la biomasse microbienne 
Le nombre d’unités formant colonies (UFC) est déterminé grâce à une courbe de calibration reliant le nombre 
d’UFC à la DO600 nm. Pour cela, des dilutions en cascades de la suspension bactériennes sont réalisées jusqu’à 10-8 
et pour chacune d’elle, 10 µL sont déposés en gouttelettes (3 gouttes pour chaque dilution) sur une boite de Pétri 
contenant du milieu TSB solide (voir composition en annexe 1) préalablement divisée en 8. Les colonies isolées 
sont dénombrées après 48h à 28°C. 
Les coefficients de conversion entre la biomasse (g.L-1), l’absorbance (DO600 nm) et la concentration cellulaire 
(UFC.mL-1) correspondant aux différentes méthodes de dénombrement de Pseudomonas fluorescens ATCC 17400, 
sont reportés dans le Tableau 10. 
 
Tableau 10 : Coefficients de conversion entre la concentration cellulaire (UFC. mL-1), la biomasse (g.L-1) et la densité optique (600 nm) 
pour Pseudomonas fluorescens ATCC 17400 
 P. fluorescens ATCC 17400 
Concentration cellulaire (UFC.mL-1) / DO (600 nm) 1,01×109 
Biomasse (g.L-1) / DO (600 nm) 0,495 
Biomasse (g.L-1) / 
concentration cellulaire (UFC.mL-1) 
4,9×10-10 
 
2.3. Production et analyse des métabolites bactériens (dont la pyoverdine) 
2.3.1. Production des métabolites bactériens 
Les métabolites bactériens étudiés regroupent l’ensemble des exsudats produits par Pseudomonas fluorescens ATCC 
17400 après 48h de croissance dans le milieu CAA. Cette culture est réalisée à partir d’une pré-culture de 24h à 
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28°C et 200 rpm. Le milieu CAA stérile est alors inoculé et la biomasse produite pendant 48h à 28°C et 200 rpm 
(voir paragraphe 2.1.2.). Le surnageant est ensuite récupéré par centrifugation 10 min à 7690 g. Il constitue le stock 
de métabolites bactériens utilisés pour les expériences. 
2.3.2. Purification de la pyoverdine 
La pyoverdine est purifiée à partir d’un stock de surnageants bactériens (voir paragraphe 2.3.1.) d’après le protocole 
décrit par Bertrand, (2009). Au surnageant sont ajoutés 2% d’acide trichloroacétique afin de précipiter les protéines. 
Après 2h à l’obscurité et à température ambiante sans agitation, l’ensemble est filtré sur filtre de verre à 0,7 µm à 
l’aide d’une pompe à vide. Le pH du filtrat est ensuite ajusté à 8. Puis 100 g.L-1 de résine Amberlite XAD-4 (Aldrich) 
sont ajoutés au filtrat et la suspension est mise sous agitation pendant 17h à 4°C. La résine est ensuite récupérée par 
filtration sur verre fritté, puis lavée 4 fois avec 500 mL d’EUP. Enfin, les sidérophores sont récupérés par 4 lavages 
avec 200 mL de méthanol. L’extrait ainsi obtenu est ensuite soumis à une évaporation sous vide à 50°C, congelé 
pour être lyophilisé et conservé à -20°C. 
2.3.3. Détection et quantification de la pyoverdine 
La concentration en pyoverdine est déterminée par mesure de la DO à 405 nm avec un spectromètre UV-visible 
VARIAN Cary 50 Scan, d’un échantillon dilué et ajusté à pH 7. La concentration en pyoverdine en µmol.L-1 est 




𝟏𝟗𝟎𝟎𝟎  × 𝟏𝟎
𝟔 (3) 
 
Le coefficient d’extinction de la pyoverdine ayant été déterminé par Wilderman et al. (2001) 
3. Caractéristiques et conditions de culture de la plante étudiée : le trèfle violet 
3.1. Désinfection et germination des graines 
La plante utilisée pour cette étude est le trèfle (Trifolium pratense). Pour chaque expérience, les graines sont 
stérilisées à température ambiante par ajout de 1 % de NaClO4 et d’une goutte de Tween 20 pendant 10 min. Elles 
sont ensuite rincées 10 fois avec de l’EUP stérilisée par autoclavage. La stérilité des graines est vérifiée en incubant 
une dizaine de graines sur un milieu TSA gélosé incubé 48h à 28°C. 
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Les graines sont ensuite mises à germer en conditions stériles dans une boite de Pétri en verre contenant du papier 
filtre imbibé d’EUP stérile à l’obscurité à 25°C pendant 72h. 
3.2. Conditions de culture 
3.2.1. Culture hydroponique 
Après 72h de germination en conditions stériles, les graines sont transférées dans des bacs Araponix® (un plant par 
puits) contenant chacun 1,7 L de milieu Hoagland stérile (voir sa composition en annexe 1) à pH 6 oxygéné par 
bullage à l’aide d’une pompe à air. 
Les bacs sont placés dans une chambre de culture en conditions contrôlées (16h de jour à 21°C et 8h de nuit à 17°C 
avec une humidité relative de 70 %) pendant 45 jours. La solution Hoagland est remplacée une fois par semaine.  
3.2.2. Culture en pots de sol 
Après 40 jours de croissance en hydroponie (voir paragraphe 3.2.1), 4 à 5 plants sont repiqués par pot afin d’obtenir 
un nombre de tige homogène dans chaque pot soit environ 14 tiges par pot. Les plants sont ensuite laissés dans la 
chambre de culture dans les mêmes conditions de culture contrôlée pendant 12 jours. 
4. Analyse du césium 
4.1. Césium en solution 
Le Cs de tous les prélèvements et filtrats obtenus au cours de l’étude est analysé par ICP-MS. Les gammes étalon 
sont préparées dans la même matrice que les dilutions des échantillons : HNO3 2 %. La limite de quantification 
obtenue pour l’analyse du Cs est en moyenne de 1,5 nmol.L-1 (avec une erreur inférieure à 5 %). 
4.2. Césium dans les plantes 
Tous les échantillons végétaux récoltés ont été minéralisés dans un minéralisateur MARS 6 selon le programme 
suivant : 
x Phase de chauffage : 0°C à 175°C pendant 15 minutes ; 
x Phase de maintien à 175°C pendant 10 minutes ; 
x Phase de refroidissement jusqu’à 60°C pendant 15 minutes. 
Les échantillons sont pesés précisément (masse maximum : 0,5 g) avant d’être mis en contact de 8 mL d’acide 
nitrique (HNO3) 65 % ultra pur et 2 mL d’eau oxygénée (H2O2) 30 % dans un réacteur en téflon. Une fois 
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l’échantillon minéralisé, le volume est ajusté à 25 mL avec de l’EUP et le liquide est filtré sur du papier Whatman 
n°40, puis récupéré dans des tubes résistant à l’acide. Les tubes sont stockés à 4°C avant l’analyse par ICP-MS. 
4.3. Césium dans le sol 
4.3.1. Césium total 
De même que pour les végétaux, les échantillons de sol sec sont minéralisés dans un minéralisateur MARS 6 selon 
le même programme. 
Les échantillons sont pesés précisément (masse maximum : 0,5 g). La minéralisation acide du sol est obtenue en 
ajoutant 3 ml d’HCl 37 % et 9 ml d’HNO3 65 % ultra pur selon le protocole N°3051 de l’Environmental Protection 
Agency (EPA). Une fois l’échantillon minéralisé, le volume est ajustée à 2 ml avec de l’EUP et le liquide est filtré 
sur papier filtre Whatman n°40, puis récupéré dans des tubes résistant à l’acide. Les tubes sont stockés à 4 °C avant 
analyse par ICP-MS. 
Le césium naturellement présent dans le sol avant dopage est analysé de la même façon mais l’analyse du filtrat est 
réalisée à l’ICP-MS-HR Element XR Thermo scientific où la limite de quantification est plus basse (7,5 pmol.L-1). 
4.3.2. Césium phytodisponible 
L’extractant utilisé pour évaluer la fraction phytodisponible du césium dans les sols est l’acétate d’ammonium 
(CH3COONH4, 1 M). Dans cette expérience, la prise d’essai est de 1 g (± 0,01 g) de sol sec broyé dans un tube de 
polypropylène auquel sont ajoutés 10 mL d’extractant (4 réplicas). Les tubes sont ensuite agités pendant 2h. Après 
agitation, les tubes sont centrifugés pendant 8 min à 7690 g puis leur contenu est filtré sur membrane de 0,22 μm et 
acidifié avec 2 % HNO3 ultra pur. Un blanc sans sol est également réalisé dans les mêmes conditions. Le filtrat est 
ensuite analysé à l’ICP-MS. 
4.4. Analyse statistique 
Les données sont traitées avec le logiciel STATBOX version 5.0 (GRIMMER Logiciels, 2001) par l’analyse de 
variance (ANOVA) à partir d’un dispositif multifactoriel en randomisation qui permet une comparaison de 
moyennes selon le test de Newman-keuls au seuil de 5 %. Les groupes homogènes sont représentés sur les figures 
par les lettres a,b,c,… 
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5. Présentation des expérimentations 
5.1. Désorption du césium de l’illite par des acides organiques, sidérophores et métabolites 
bactériens 
5.1.1. Préparation des différentes modalités 
Différents métabolites sont ajoutés à 0,1 g.L-1 d’illite dopée à deux concentrations différentes en Cs (10 et 100 
mmol.kg-1) prélevés à partir des solutions stock à 10 g.L-1 (voir paragraphe 1.1.2.) dans une solution de NaCl à 1 
mM : 
x 2 acides organiques, l’acide citrique et l’acide oxalique sont ajoutés à 40 µmol.L-1 ; 
x 3 complexants sont ajoutés à 50 et 250 µmol.L-1 ; 
- l’acide acétohydroxamique (AAH), un complexant du fer ; 
- le desferroxiamine mesylate (DFOM), un sidérophore commercial ; 
- la pyoverdine purifiée selon le protocole décrit au paragraphe 2.3.2. ; 
x les métabolites bactériens (voir préparation au paragraphe 2.3.1.). Les métabolites bactériens sont ajoutés 
de façon à avoir dans la suspension 50 µmol.L-1 de pyoverdine ; 
x Le tétramethylammonium tétrafluoroborate (Me4NBF4), une molecule choisie comme compétiteur du Cs 
est ajouté à 50 et 250 µmol.L-1. 
Chaque modalité est répétée 3 fois. Des prélèvements de 1 mL de suspension sont réalisés au bout de 0, 1, 2, 7, 15 
et 28 jours d’incubation à 28°C sous agitation à 200 rpm. Ces prélèvements sont filtrés sur filtre seringue à 0,22 µm 
et 30 µL d’HNO3 65 % ultra pur sont ajoutés au filtrat conservé à 4°C avant analyse du Cs, du Fe et de l’Al par 
ICP-MS. 
Tous les résultats sont présentés en pourcentage de désorption selon l’équation suivante : 
 
% 𝒅é𝒔𝒐𝒓𝒑𝒕𝒊𝒐𝒏 𝑿 =
(𝒒𝒖𝒂𝒏𝒕𝒊𝒕é 𝒅𝒆 𝑿 𝒅𝒂𝒏𝒔 𝒍𝒆 𝒇𝒊𝒍𝒕𝒓𝒂𝒕 𝒆𝒏  𝒑𝒓é𝒔𝒆𝒏𝒄𝒆 𝒅𝒆 𝒄𝒉é𝒍𝒂𝒕𝒂𝒏𝒕)𝒕 − (𝒒𝒖𝒂𝒏𝒕𝒊𝒕é 𝒅𝒆 𝑿  𝒅𝒂𝒏𝒔 𝒍𝒆 𝒇𝒊𝒍𝒕𝒓𝒂𝒕 𝒅𝒖 𝒕é𝒎𝒐𝒊𝒏)𝒕
𝒒𝒖𝒂𝒏𝒕𝒊𝒕é 𝒊𝒏𝒊𝒕𝒊𝒂𝒍𝒆 𝒅𝒆 𝑿 𝒔𝒐𝒓𝒃é 𝒔𝒖𝒓 𝒍′𝒊𝒍𝒍𝒊𝒕𝒆 × 𝟏𝟎𝟎 
(4) 
 
Où X est l’élément analysé en solution (Cs, Fe ou Al) et t est le temps d’incubation. Le témoin correspond à la 
modalité sans ajout de chélateur mais en présence d’illite dopée. 




Tous les calculs sont effectués avec le logiciel géochimique PHREEQC v2.17 (Parkhurst and Appelo, 1999) et le 
processus d'échange d'ions est décrit suivant la convention Gaines-Thomas (Gaines and Thomas, 1953) en utilisant 
le modèle généralisé proposé par  Bradbury and Baeyens (2000). Il correspond à un modèle à trois sites permettant 
de décrire l’adsorption du Cs sur l'illite étudiée. La compétition du Cs avec K+, NH4+, EDTA et l’acide citrique est 
étudiée. 
5.1.3. Observations microscopiques 
MICROSCOPIE ELECTRONIQUE A BALAYAGE 
Des images en microscopie électronique à balayage (MEB) ont été réalisées à la fin des expériences en présence de 
pyoverdine purifiée (voir paragraphe 5.1.1.). L’illite en suspension est prélevée à la fin des expériences en présence 
ou non de 250 µmol.L-1 de sidérophores, lavée avec de l’EUP suivi de deux lavage avec 70 % d'éthanol.  Les grains 
d’illite sont ensuite ajoutés sur un plot puis laissés sécher à l’air libre avant d’être métallisés avec un mélange 
Palladium-Or (Pd-Au) pendant 2 min. Un MEB à effet de champ JEOL, modèle JSM 7600F est utilisé pour 
l’imagerie. 
MICROSCOPIE ELECTRONIQUE A TRANSMISSION 
L'altération potentielle de l'illite est étudiée par microscopie électronique à transmission (MET) à la fin des 
expériences en présence de pyoverdine purifiée (voir paragraphe 5.1.1.). Au bout de 28 jours en présence de 250 
µmol.L-1 de pyoverdine ou sans sidérophores, l’illite en suspension est prélevée par centrifugation (10 min à 7690 
g), lavée avec 70 % d'éthanol et soumise à une sonication pendant environ 5 min. Une goutte de la suspension a été 
introduite à la pipette et transférée sur des grilles de cuivre avec un maillage de 300 mesh et un revêtement de 
carbone. Un MET Hitachi H9000NAR LaB6 avec une tension d'accélération de 300 keV et 0,18 nm est utilisé pour 
l'imagerie. 
5.2. Désorption du césium de l’illite par Pseudomonas fluorescens ATCC 17400  
5.2.1. Conditions de culture bactérienne adaptées aux objectifs des expérimentations 
Afin de pallier une compétition ionique entre le césium et les constituants du milieu DF (voir composition en annexe 
1), plusieurs adaptations des conditions et du milieu de culture ont été réalisées. 
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MILIEU DF MODIFIE 
Le milieu DF est modifié en supprimant le fer et le potassium afin d’augmenter (DF sans fer), en l’absence de fer, 
la production de pyoverdine et d’éviter une compétition entre le potassium et le Cs. Après inoculation de ce milieu 
par une suspension de Pseudomonas fluorescens ATCC 17400 (voir paragraphe 2.1.2.) à une DO600nm de 0,1, sa 
croissance est suivie au cours du temps par prélèvements réguliers de 1 mL de la suspension et lecture de la DO600nm. 
BILLES D’ALGINATE DE CALCIUM 
Les billes d’alginate de calcium sont utilisées afin de confiner les milieux de culture ou les bactéries et d’éviter le 
contact avec l’illite dopée en Cs. Elles sont préparées selon le protocole de (Bréant et al., 2002) pour différents tests 
schématisés dans la Figure 7A et B. 
Pour fabriquer les billes d’alginate contenant le milieu DF sans fer, il est ajouté à une solution d’alginate de sodium 
à 30 g.L-1. Le mélange est stérilisé par autoclavage (121°C pendant 20 min). Du glucose est ajouté au mélange après 
stérilisation à partir d’une solution stérile concentrée (500 g.L-1) afin d’atteindre une concentration de 10 g.L-1 de 
glucose. Ce mélange stérile est ensuite introduit goutte à goutte dans une solution de CaCl2 stérile à 30 g.L-1 avec 
une agitation douce pour former des billes rondes. Les billes, une fois formées, restent dans la solution de CaCl2 30 





Figure 7 : Schéma décrivant les différentes étapes de tests réalisés pour l’optimisation des conditions de culture de Pseudomonas fluorescens en vue de l’utiliser en présence 
d’illite dopée en Cs avec les billes d’alginate de calcium (A et B), les pastilles d’agar  (C) et le nouveau milieu DF K (D) 
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A partir de ces billes d’alginate, différents tests sont réalisés pour lesquels de l’illite dopée en Cs, du Cs sous forme 
de CsCl ou des bactéries sont ajoutés dans le mélange avant la formation des billes d’alginate par goutte à goutte 
dans la solution de CaCl2 : 
 
1. Etude de la mobilité du Cs de l’illite ou du Cs en solution en présence du milieu DF sans fer (Figure 7 A). 
Le Cs est ajouté sous deux formes à l’intérieur des billes d’alginate de calcium en plus du milieu DF sans fer : 
x sorbé sur l’illite à deux concentrations (10 et 100 mmol.kg-1) : la concentration finale en illite est de 0,1 g.L-
1 du volume total utilisé de l’erlenmeyer (50 mL de NaCl) ; 
x en solution sous forme de CsCl pour atteindre 1 mmol.L-1 de Cs total. 
Des billes contenant du milieu DF sans fer et sans ajout de Cs sont également réalisées comme témoin. 
2g de billes d’alginate de calcium fabriquées avec le milieu DF sans fer, et avec ou sans Cs, sont ajouté à 50 mL de 
NaCl à 1 mM. Chaque modalité est répétée 3 fois. Des prélèvements de 3 ml du milieu liquide environnant sont 
réalisés au bout de 1, 4, 24 et 48h et filtrés sur filtre seringue à 0,22 µm en changeant de filtre à chaque prélèvement. 
Le filtrat est acidifié à 2 % d’HNO3 65 % ultra pur et conservé à 4°C. Le Cs est analysé par ICP-MS 
 
2. Etude de la diffusion du potassium du milieu DF sans fer à travers les billes  
A partir des prélèvements réalisés pour le test précédent, le potassium est analysé par ICP-AES iCAP6300 Radial.  
 
3. Etude de la croissance de Pseudomonas fluorescens ATCC 17400 et de la production de pyoverdine dans 
les billes ou en présence de billes (Figure 7 B) 
La croissance bactérienne est suivie au cours du temps suivant différentes modalités : 
x Pseudomonas fluorescens est ajoutée en plus du milieu DF sans fer à l’intérieur des billes d’alginate de 
calcium (Figure 7 B 1); 
x Pseudomonas fluorescens est ajouté dans le milieu environnant en présence de billes contenant le milieu 
DF sans fer (Figure 7 B 2). 
2g de billes d’alginate de calcium fabriquées avec le milieu DF sans fer sont ajoutée à 50ml de NaCl. Pseudomonas 
fluorescens ATCC 17400 est ajoutée dans les billes ou dans le milieu environnant de façon à obtenir une DO600nm 
de 0,1. Chaque modalité est répétée 3 fois et agitée à 28°C et 200 rpm. La croissance bactérienne dans les billes est 
suivie par mesure de la DO à 600 nm après dissolution de 3 billes dans 2 mL de citrate de sodium à 50 mM sous 
forte agitation pendant 20 minutes. La production de pyoverdine est également suivie après filtration de la solution 
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après dissolution sur filtre seringue à 0,22 µm et la DO est mesurée à 405 nm. Les prélèvements sont réalisés au 
bout de 0, 4, 8, 13, 24, 48 et 72 h. Des prélèvements de 1 mL du milieu environnant sont également réalisés aux 
mêmes temps et les DO à 600 nm et à 405 nm sont également mesurées. 
PASTILLES D’AGAR (FIGURE 7 C) 
Les mêmes expériences de croissance de Pseudomonas fluorescens ATCC 17400 en culture libre en présence de 
pastilles d’agar contenant le milieu DF sans fer sont réalisées. 
Les pastilles d’agar sont formées en mélangeant le milieu DF stérile sans fer à une solution d’agar stérile à 15 g.L-
1 et du glucose est ajouté à 10 g.L-1. Le mélange est coulé encore chaud sur des supports stérilisés d’un diamètre de 
3,7 cm et 0,3 cm de hauteur (Junter and Labbe, 1987). La pastille se forme par refroidissement du mélange dans le 
support. Une fois refroidie, la pastille est démoulée puis lavée plusieurs fois dans de l’eau distillée stérile. 
2 pastilles d’agar contenant le milieu DF sans fer sont ajoutées à 50 mL de NaCl (1 mM). Un inoculum de 
Pseudomonas fluorescens ATCC 17400 est ajouté dans le milieu environnant de façon à obtenir une DO600nm de 
0,1. L’expérience est réalisée en triplica. La croissance bactérienne et la production de pyoverdine sont suivies par 
mesure de la DO à 600 et 405 nm d’un prélèvement de 1 mL du milieu environnant au bout de 0, 4, 8, 13, 24, 48 et 
72 h. 
MILIEU MINIMUM DE CROISSANCE MODIFIE : SOURCE DE POTASSIUM INSOLUBLE (FIGURE 7 D) 
Un milieu de croissance nommé « DF K » utilisant d’autres sources de potassium et d’azote est testé (voir sa 
composition en annexe 1). Le potassium et le fer sont préalablement analysés dans la poudre d’orthose (KAlSi3O8) 
par ICP-AES. Le milieu DF K stérile est inoculé avec une suspension de Pseudomonas fluorescens ATCC 17400 
(paragraphe 2.1.2.) à une DO600nm de 0,1 et est mis à incuber à 28°C sous agitation à 200  rpm. 
La croissance bactérienne est mesurée au cours du temps par prélèvements de 2 mL (homogénéisation par reflux) 
et par la méthode de dénombrement en gouttelettes sur boites de Pétri contenant un milieu TSB gélosé (voir 
paragraphe 2.2). Le reste du surnageant est ensuite centrifugé à 7690 g pendant 10 min et 800 µL sont prélevés afin 
de faire une lecture de la DO405nm qui permet d’obtenir la concentration en pyoverdine. Le reste sur surnageant est 
filtré sur filtre seringue à 0,22 µm et 30 µL d’HNO3 65 % ultra pur sont ajoutés au filtrat conservé à 4°C avant 
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5.2.2. Rôle du biofilm de Pseudomonas fluorescens ATCC 17400 sur la désorption du césium de l’illite 
Un inoculum de Pseudomonas fluorescens ATCC 17400 à une DO600nm de 0,1 est ajouté à 0,1 g.L-1 d’illite dopée 
avec deux concentrations différentes en Cs (10 et 100 mmol.kg-1) contenu ou non dans une membrane de dialyse. 
L’expérience est réalisée dans une solution de NaCl à 1 mM et dans le milieu de croissance DF Kpermettant une 
croissance bactérienne sans ions compétiteurs du césium (voir paragraphe 5.2.1.). 
Deux modalités sont testées pour chaque milieu : 
x Pseudomonas fluorescens ATCC 17400 sous forme de biofilm : les bactéries sont en contact avec l’illite 
dopée ; 
x Pseudomonas fluorescens ATCC 17400 en suspension nommée par la suite « bactéries libres » : sans 
contact entre l’illite et les bactéries. 
 
Pour la modalité « bactéries libres », l’illite est confinée dans une membrane de dialyse dont le seuil de coupure est 
de 12000 à 14000 Da évitant ainsi le contact entre les bactéries et l’argile et laissant traverser uniquement les 
métabolites bactériens. Les membranes de dialyse sont préalablement coupées (8,5 cm) ainsi que les ficelles 
permettant de fermer un des bouts des membranes et sont lavées dans l’EUP sous agitation faible pendant 48h. Les 
membranes sont ensuite fermées à une extrémité par la ficelle et sont stérilisées 20 minutes à 121°C. Une fois 
stérilisées, l’illite dopée est insérée dans les membranes afin d’atteindre une concentration de 0,1 g.L-1 (le volume 
total de milieu est considéré) et l’autre extrémité est fermée par un sert-clip stérile. 
Pour l’expérience en milieu DF K, l’illite est ajoutée en solution ou dans la membrane de dialyse, de façon à 
atteindre 0,1 g.L-1, après 3 jours de pré-culture bactérienne dans ce milieu à 28°C sous agitation à 200 rpm.Chaque 
modalité (en triplica) est mise à incuber à 28°C sous agitation à 200 rpm. Des prélèvements de 1 mL du milieu sont 
réalisés au bout de 0, 1, 2, 4, 8, 24, 48 et 72h pour l’expérience en milieu NaCl et au bout de 0, 4, 12, 24, 48 et 72h 
et 5 jours après l’ajout d’illite pour l’expérience en milieu DF K. Ces prélèvements sont filtrés sur filtre seringue à 
0,22 µm et 30 µL d’HNO3 65 % ultra pur sont ajoutés au filtrat conservé à 4°C avant analyse du Cs par ICP-MS. 
La croissance bactérienne est évaluée au début et à la fin de l’expérience par dénombrement sur milieu TSB solide 
(voir sa composition en annexe 1) après réalisation d’une gamme de dilutions de la suspension bactérienne et 
étalement en gouttelettes de 3 fois 10 µL de chaque dilution sur la même boite de Pétri. Les boites de Pétri sont 
ensuite incubées au moins 48h à 28°C. 
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5.3. Dispositif complet : Illite-césium-bactéries-plantes 
5.3.1. En culture hydroponique 
Après 45 jours de croissance en conditions contrôlées (voir paragraphe 3.2.1.), pour chaque plant, le nombre de 
feuilles (formées, mortes et pousses) est calculé.  
Plusieurs modalités ont été testées : 
x La disponibilité du Cs :  
- Cs en solution par ajout de CsCl à 0,1 mmol.L-1 ; 
- Cs sorbé sur l’illite à 10 mmol.kg-1 
x La présence ou non de Pseudomonas fluorescens à une DO600 nm initiale de 0,1 : 
- En suspension dans le milieu, « bactéries libres », évitant ainsi la formation d’un biofilm dans la 
modalité avec l’illite dopée en la confinant dans une membrane de dialyse (voir paragraphe 5.2.2.) ; 
- Sous forme de biofilm sur l’illite 
x La présence de pyoverdine purifiée à 25, 50 ou 250 µmol.L-1 
 
Chaque modalité est répétée 4 fois. Pour chaque réplica, 3 plants sont utilisés afin d’obtenir assez de biomasse sèche 
pour la minéralisation finale. L’ensemble de l’expérience est réalisé dans une solution de NaCl à 1 mmol.L-1. 
Des prélèvements de 1 mL du milieu sont réalisés au bout de 0, 1, 2, 5, 8 et 12 jours. Ces prélèvements sont filtrés 
sur filtre seringue à 0,22 µm et 30 µL d’HNO3 65 % ultra pur sont ajoutés au filtrat conservé à 4°C avant analyse 
du Cs. Le suivi de la production de pyoverdine est réalisé par lecture de la DO à 405nm aux mêmes temps de 
prélèvement.  
La croissance des plantes est également suivie par mesure du nombre de feuilles (formées, mortes et pousses). 
A la fin de l’expérience, les parties aériennes et les parties racinaires sont récoltées séparément dans des récipients 
préalablement tarés. Les racines sont rincées à l’EUP. Pour chaque plante, la masse fraîche des parties aériennes et 
racinaires est pesée avant de faire sécher les échantillons dans une étuve à 40°C pendant 72h. A l’issue de la 
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5.3.2. En pots de sol 
PREPARATION DES POTS 
Différentes modalités sont testées : 
x sol non dopé en Cs et végétalisé ; 
x sol dopé en Cs et végétalisé ; 
x ajout de pyoverdine sur un sol dopé et végétalisé.  
 
Chaque modalité est répliquée 4 fois. Au fond de chaque pot, un morceau de feutre est placé pour éviter 
l’écoulement de la terre et une coupelle est placée sous chaque pot afin d’éviter le risque de contamination croisée. 
Le dispositif « pot + coupelle + feutre » est pesé à vide, puis 500 g de sol 1 ou 2 à 50 % de la capacité au champ y 
sont ajoutés (voir paragraphe 1.2.3). Pour cela, chaque pot est pesé et un volume d’EUP est ajouté afin de rester à 
50 % de la capacité au champ. L’EUP est ajoutée à la surface du sol et dans la coupelle afin de répartir l’eau de 
façon la plus homogène possible. 
SUIVI DE CULTURE 
La masse des pots est contrôlée tous les jours de façon à maintenir le sol à 50 % de la capacité au champ. Pour ce 
faire, les pots sont pesés et l’ajustement en eau est fait pour chaque pot. Après chaque pesée, les pots sont replacés 
aléatoirement dans la chambre de culture afin de prendre en compte tout risque d’hétérogénéité (température, 
éclairement, humidité) au sein de la chambre de culture. 
AJOUT DE LA PYOVERDINE  
La pyoverdine est ajoutée une semaine avant la récolte des plants. A ce moment, les stades de développement des 
plants sont notés. La pyoverdine reprise dans de l’EUP est introduite dans les pots pour les modalités 
correspondantes. La concentration finale dans chaque pot est de 50 µmol.kg-1. Une fois le complexant ajouté, le sol 
est mélangé sur quelques cm et les pots sont remis dans la chambre de culture pour la dernière semaine de culture. 
RECOLTE DES ECHANTILLONS 
Après 12 jours de culture en sol dopés ou non, les plantes sont récoltées. Pour chaque plant, le nombre de feuilles 
(formées, mortes et pousses) est calculé. 
Les parties aériennes et les parties racinaires sont récoltées séparément dans des récipients préalablement tarés. Les 
racines sont rincées à l’eau du robinet puis à l’eau distillée et enfin à l’EUP afin de retirer toutes les particules de 
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sol éventuellement collées au réseau racinaire. Pour chaque plante, la masse fraîche des parties aériennes et 
racinaires est pesée avant de faire sécher les échantillons dans une étuve à 40°C. Enfin, environ 40 g de sol sont 
prélevés par pot, pesés précisément puis mis à sécher à 40°C également afin d’analyser le Cs total (voir paragraphe 
4.3.1), la mobilité du Cs dans le sol en présence de la plante (voir paragraphe 4.3.2.) et le pH (voir paragraphe 1.2.4. 
et résultats en annexe 3). A l’issue de la dessiccation, la masse sèche des parties aériennes et des racines est à 
nouveau pesée et les végétaux sont minéralisés. 
5.3.3. Calcul du facteur de translocation, du facteur de bioaccumulation et du pourcentage de dépollution 
Une fois l’analyse faite, le facteur de translocation est calculé en utilisant la formule suivante : 
 




Et le facteur de bioaccumulation est calculé grâce à la formule suivante : 
 
𝑭𝑩 =  




Enfin, le pourcentage de dépollution de la solution ou du sol par les parties aériennes du trèfle violet est calculé 
selon la formule suivante : 
% 𝒅𝒆 𝒅é𝒑𝒐𝒍𝒍𝒖𝒕𝒊𝒐𝒏 =
𝑸𝒖𝒂𝒏𝒕𝒊𝒕é 𝒅𝒆 𝑪𝒔 𝒅𝒂𝒏𝒔 𝒍𝒆𝒔 𝒑𝒂𝒓𝒕𝒊𝒆𝒔 𝒂é𝒓𝒊𝒆𝒏𝒏𝒆𝒔
𝑸𝒖𝒂𝒏𝒕𝒊𝒕é 𝒅𝒆 𝑪𝒔 𝒊𝒏𝒊𝒕𝒊𝒂𝒍𝒆  × 𝟏𝟎𝟎 (7) 
 
La concentration ou la quantité initiale de Cs correspond à celle présente initialement dans le sol ou, pour les 
expériences en hydroponie, ajoutée dans la solution de NaCl ou sorbé sur l’illite. 
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1. Désorption du césium de l’illite par des acides organiques, des sidérophores 
et des métabolites bactériens 
L’effet de chélateurs chimiques ou naturels sur la mobilité du Cs est étudié dans cette partie et fait l’objet 
d’une publication soumise dans Chemical Geology (Annexe 2). Les données expérimentales et issues de la 
modélisation par le logiciel géochimique PhreeqC sont comparées tout au long de cette étude. Il est 
important de distinguer le taux maximum de désorption du Cs de celui à l’équilibre. La désorption à 
l’équilibre est utilisée pour comparer les données de modélisation alors que le taux maximum de désorption 
est un paramètre important à prendre en compte en remédiation des sols. Dans notre cas, l’objectif est 
d’augmenter la fraction de Cs en solution pour augmenter la quantité de Cs absorbée par les plantes utilisées 
en  phytoremédiation. 
1.1. Sorption du césium sur l’illite 
La sorption du Cs sur l’illite est évaluée de façon expérimentale et par modélisation. Le modèle utilisé 
permet de décrire le taux de sorption et d’occupation du Cs sur les différents sites de l’illite. Les résultats 
comparant la sorption expérimentale et par modélisation sont présentés dans le Tableau 11.  





Occupation des sites de sorption de l’illite par 
le Cs (%) 
FES Type II Surface 
Phase de sorption 
10 99,92 (89) 5,0 90,3 4,6 
100 97,22 (67) 0,5 39,3 57,4 
 
Les calculs donnés par la modélisation (PhreeqC) montrent que plus de 97 % du Cs est théoriquement 
adsorbé sur l’illite et cela indépendamment de la concentration massique initiale en Cs (10 et 100 mmol.kg-
1). Les données expérimentales calculées en faisant la différence entre la quantité de matière initiale de Cs 
mise en contact avec la suspension d’illite et la quantité de matière analysée en solution après mise à 
l’équilibre (48h), fait apparaître des différences avec les valeurs modélisées et également une différence 
importante selon la concentration massique utilisée. 
Pour la modalité à 10 mmol de Cs.kg-1, 11 % de la quantité de Cs ajouté reste en solution, 89 % sont donc 
adsorbés sur l’illite. C’est assez proche de la valeur théorique. Par contre pour la modalité à 100 mmol.kg-
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1, 33 % de Cs reste en solution après mise à l’équilibre (48h). Le Cs n’est donc sorbé qu’à 67 % sur l’illite 
dans ces conditions expérimentales. 
La différence entre le modèle et l’expérimentation pourrait provenir de la force ionique. En effet, les 
paramètres du modèle de Bradbury and Baeyens (2000) utilisé ici, proviennent de données de sorption 
obtenues à des forces ioniques relativement élevées (sodium moyen à 100 mmol.L-1), alors que les données 
de sorption obtenues dans cette  étude sont mesurées pour 1 mmol.L-1 de NaCl. Et il a été montré que la 
force ionique pouvait avoir un impact important sur les valeurs de constantes d’échange (Tournassat et al., 
2009). 
Bien que les résultats du modèle ne soient pas parfaits, la modélisation permet d'évaluer le taux d’occupation 
du Cs sur les différents sites de sorption de l’illite. Le Cs est principalement adsorbé sur les sites de type II 
(90,3 %) pour 10 mmol de Cs.kg-1 et est réparti entre les sites de type II (39,3 %) et les sites de surface (57,4 
%) pour 100 mmol de Cs.kg-1. Pour les deux concentrations en Cs utilisées dans cette étude, la contribution 
des sites FES à la sorption du Cs sur l’illite est négligeable. 
1.2. Mobilisation du césium de l’illite par des acides organiques : acide citrique et acide 
oxalique 
Une fois le Cs sorbé sur l’illite, des études de désorption sont réalisées en utilisant différentes molécules. 
Dans un premier temps, de l’acide citrique et de l’acide oxalique à 40 µmol.L-1 sont ajoutés à une suspension 
d’illite dopée en Cs (10 et 100 mmol.kg-1). Ces acides peuvent être produits par les racines des plantes et 
par les microorganismes du sol (Gadd, 2004; Vyas and Gulati, 2009). La concentration utilisée correspond 
à celle pouvant être mesurée dans les sols (Vyas and Gulati, 2009). Dans cette expérience effectuée à pH = 
6, seules les propriétés de complexation de ces acides organiques sont étudiées puisque le pH n’a pas d’effet 
sur la mobilité du Cs lorsqu’il est compris entre 4 et 10 (Cornell, 1993; Wendling et al., 2004), gamme de 
pH à laquelle appartient la plus grande majorité des sols. L’analyse de la concentration en Cs est effectuée 
à partir de prélèvements réalisés au cours du temps dans la solution (Figure 8). Les pourcentages de 
désorption sont calculés une fois le témoin déduit. 
 





Deux heures après l’ajout de l’acide citrique ou de l’acide oxalique à une suspension d’illite dopée en Cs à 
10 mmol.kg-1, environ 14 % du Cs est libéré en solution (Figure 8a). C’est la désorption maximale observée 
suivie ensuite d’une diminution du Cs en solution ; l’équilibre en solution est atteint. En présence de l’illite 
dopée avec 100 mmol.kg-1 de Cs, les deux acides organiques ont moins d’effets, i.e., 7 % de désorption 
maximale du Cs (Figure 8b). A partir de 2h, l’équilibre chimique s’établit pour atteindre après 48h 7 % de 
désorption du Cs de l’illite en présence d’acide citrique. Un taux de désorption similaire est atteint pour 
l’acide oxalique en présence de l’illite faiblement dopée (10 mmol.kg-1) alors qu’aucune désorption n’est 
observée lorsque la concentration en Cs est plus forte (100 mmol.kg-1).  
L’effet des acides organiques est faible. Ce résultat n’est pas surprenant puisque le Cs+ est un cation 
monovalant soumis à des interactions faibles avec les chélateurs. La constante de complexation quasi nulle 
entre le Cs+ et l’acide citriques (100,98) est rapportée dans la base de données Thermochimie de PhreeqC 
pour quantifier la désorption du Cs de l’illite. Cette modélisation ne montre aucune désorption. Une 
désorption négligeable de Cs en présence d’acide citrique ou oxalique a également été observée par 
Wendling et al. (2005). En effet, selon ces résultats, recalculés pour tenir compte de la désorption du Cs par 
le témoin (sans ajout d’acide), 1 % de Cs d’une illite dopée avec 120 mmol.kg-1 de Cs est désorbé après 
ajout de 40 µmol.L-1 d'acide oxalique et 3 % avec de l'acide citrique à la même concentration. Les mêmes 
auteurs montrent également que moins de 1 % de Cs est désorbé d’une illite dopée avec une plus faible 
concentration en Cs (16 mmol.kg-1) en présence des deux acides organiques. D’après ces résultats, les acides 
organiques de faible poids moléculaire produits en grandes quantités par les racines des plantes et les 
(a) (b) 
Figure 8 : Mobilisation du Cs de l’illite après ajout de 40 µmol.L-1 d’acide citrique ou oxalique à une illite dopée en Cs à : (a) 10 
mmol.kg-1 et (b) 100 mmol.kg-1 de Cs. Les valeurs sont calculées par rapport à la concentration initiale en Cs sur l’illite et une fois les 
valeurs du témoin sans acide déduites. 
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microorganismes de la rhizosphère du sol ne jouent donc pas un rôle majeur dans la libération du Cs dans 
les conditions expérimentales de cette étude. 
1.3. Mobilisation du césium de l’illite par des sidérophores bactériens 
L’effet de sidérophores bactériens sur la mobilisation du Cs de l’illite dopée aux mêmes concentrations en 
Cs est ensuite étudié. Les complexants utilisés sont commerciaux comme l’acide acétohydramique (AAH), 
un monohydroxamate et le desferrioxiamine mesylate (DFOM), un trihydroxamate. Ces complexants sont 
largement utilisés dans la littérature comme complexants du fer et d’autres métaux dans un but de 
rémédiation (Casentini and Pettine, 2010; Karimzadeh et al., 2013). Des sidérophores naturels comme la 
pyoverdine purifiée (PVD) et l’ensemble des métabolites bactériens produit par Pseudomonas fluorescens 
ATCC 17400 sont également étudiés. Ces sidérophores sont ajoutés à deux concentrations différentes : 50 
µmol.L-1 correspondant à la concentration retrouvée dans les sols et 250 µmol.L-1 correspondant à une 
concentration pouvant être atteinte à certains endroit du sol (Hersman et al., 1995). La libération du Cs de 




En présence de 50 µmol.L-1 de complexants et pour l’illite dopée à 10 mmol de Cs.kg-1, 3 %, 8 %, 18 % et 
19 % de Cs sont désorbés au maximum en présence respectivement d'AAH, DFOM, PVD purifiée et des 
(a) (b) 
Figure 9 : Mobilisation du Cs de l’illite après ajout de 50 µmol.L-1 d’acide acétohydroxamique (AAH), de desferrioxiamine mesylate 
(DFOM), de pyoverdine purifiée (PVD) ou de métabolites bactériens (Métabolites) en présence d’une illite dopée en Cs à (a) 10 mmol.kg-1 
et (b) 100 mmol.kg-1 (concentrations mesurées en solution). Les valeurs sont calculées par rapport à la concentration initiale en Cs sur l’illite 
et une fois les valeurs du témoin sans complexant déduites. 
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métabolites bactériens (Figure 9a). La vitesse de désorption maximale est atteinte dans les deux premiers 
jours (à l'exception de l’AAH, 7 jours) et le temps nécessaire à une désorption maximale du Cs dépend de 
l'agent complexant : 2 jours pour les métabolites bactériens et DFOM et 28 jours pour l’AAH et la PVD 
purifiée.  
Pour illite dopée avec 100 mmol.kg-1 de Cs, des pourcentages similaires de désorption ont été mesurés, à 
savoir, 3 %, 8 %, 16 % et 19 % de Cs désorbé au maximum en présence respectivement d’AAH, DFOM, 
PVD purifiée et des métabolites bactériens (Figure 9b). La vitesse de désorption maximale est atteinte dans 
les deux premiers jours pour tous les complexants. Les pourcentages maximums de désorption du Cs sont 
atteints après un jour en présence de PVD et de deux jours en présence d’AAH, DFOM et des métabolites 
bactériens. La cinétique de désorption est donc plus rapide qu’avec l’illite dopée à 10 mmol.kg-1 
probablement parce que le Cs est présent principalement sur les sites de surface de l’illite lorsqu’elle est 
dopée avec 100 mmol de Cs.kg-1 et donc moins fortement sorbé (Tableau 11). 
 
 
En présence de 250 µmol.L-1 de complexants, les pourcentages de désorption du Cs de l'illite sont plus 
élevés à 10 mmol de Cs.kg-1 qu'à 100 mmol.kg-1 (Figure 10a et b) et sont plus élevés que ceux mesurés à 50 
µmol.L-1 (Figure 9). L’ajout d'AAH, DFOM, PVD ou des métabolites à de l'illite dopée avec 10 mmol.kg-1 
Cs entraine au maximum la désorption de 9 %, 22 %, 43 % et 40 % de Cs, respectivement (Figure 9a). La 
(a) (b) 
Figure 10 : Mobilisation du Cs de l’illite après ajout de 250 µmol.L-1 d’acide acétohydroxamique (AAH), de desferrioxiamine mesylate 
(DFOM), de pyoverdine purifiée (PVD) ou de métabolites bactériens (Métabolites) en présence d’une illite dopée en Cs à (a) 10 mmol.kg-
1 et (b) 100 mmol.kg-1 (concentrations mesurées en solution). Les valeurs sont calculées par rapport à la concentration initiale en Cs sur 
l’illite et une fois les valeurs du témoin sans complexant déduites. 
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vitesse de désorption maximale est atteinte dans les deux premiers jours (à l'exception de DFOM : 1 jour) 
et la désorption maximale est observée après 7 jours pour AAH, DFOM et PVD et après 15 jours pour les 
métabolites bactériens. Avec l’illite dopée à 100 mmol de Cs.kg-1, 9 %, 19 %, 30 % et 25 % sont libérés en 
1 jour pour la PVD, 7 jours en présence de métabolites, 15 jours pour l'AAH et 28 jours pour DFOM (Figure 
10b). 
L’ensemble des résultats de désorption maximale présentée est reporté dans le Tableau 12.  
Tableau 12 : Pourcentage de désorption maximale du Cs de l’illite après ajout de différents complexants à 50 µmol.L-1 ou 250 






10 mmol.kg-1 Cs 100 mmol.kg-1 Cs 
AAH 50 µmol.L-1 3 (r 3) 3 (r 2) 250 µmol.L-1 9 (r 2) 9 (r 3) 
DFOM 50 µmol.L-1 8 (r 5) 8 (r 4) 250 µmol.L-1 22 (r 4) 19 (r 5) 
PVD 50 µmol.L-1 18 (r 2) 16 (r 3) 250 µmol.L-1 43 (r 2) 30 (r 3) 
Metabolites 50 µmol.L-1 19 (r 3) 19 (r 2) 250 µmol.L-1 40 (r 4) 25 (r 5) 
 
Indépendamment de la concentration en Cs, les pourcentages de désorption du Cs les plus élevés sont 
observés en présence de PVD et des métabolites bactériens et sont assez similaires. Ces résultats indiquent 
que, parmi les métabolites purifiés à partir du surnageant de la culture de P. fluorescens, la PVD est 
probablement la plus impliquée dans la mobilisation du Cs. 
Le pourcentage de désorption du Cs est inférieur lorsque l’illite est dopée à 100 mmol.kg-1 (30 et 25 %) par 
rapport à 10 mmol.kg-1 (43 et 40 %) en présence de PVD purifiée et des métabolites bactériens à 250 µmol.L-
1. Cette différence est probablement due à la différence de distribution du Cs sur les sites de sorption de 
l’illite après l’équilibre comme expliqué précédemment (voir paragraphe 3.1).  
Les chélateurs bactériens comme la PVD sont connus pour complexer fortement les métaux sous leur forme 
ionique (Al3+, Cd2+, Cr2+, Cu2+, Fe3+, Mn2+, Ni2+, Pb2+, et Zn2+) dès 50 µmol.L-1 (Braud et al., 2009a, 2009b; 
Cornu et al., 2014). Mais une complexation directe du Cs ne peut être envisagée en raison de la très faible 
constante de stabilité des chélateurs avec le Cs. Par exemple, la constante de stabilité de l'EDTA (101,3) est 
très faible (Reinoso-Maset et al., 2013; Smith et al., 2003) et la modélisation faite en utilisant cette constante 
Cs/EDTA ne montre aucune désorption alors que ce complexant se révèle très puissant pour les cations 
trivalents tel que Fe3+ (1025,1) et même pour des divalents tels que Cu2+ (1018,8) La constante de stabilité pour 
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le complexe PVD-Cs est inconnue mais la technique décrite par Braud et al. (2009b) peut être utilisée pour 
savoir si un complexe PVD-Cs se forme. En effet, lorsque la PVD forme un complexe avec un métal, sa 
fluorescence est modulée. Elle pourra s’éteindre (phénomène de « quenching ») lors de la chélation du fer 
(Albrecht-Gary et al., 1994; Schalk et al., 1999) ou à l’inverse, être stimulée par l’Al (Braud et al., 2009b; 
del Olmo et al., 2003) (Figure 11).  
 
Cette propriété est utilisée ici afin de déterminer la cinétique de complexation du Cs par la PVD en ajoutant 
des concentrations croissantes en CsCl à un surnageant de culture de P. fluorescens ATCC 17400 pré-
cultivée dans un milieu favorisant la production de PVD. La concentration de PVD dans le surnageant est 















T0 T24 T 1 semaine
Figure 11 : Propriétés de fluorescence de la pyoverdine lors de la chélation des métaux. A. Chélation du fer par la pyoverdine 
entraînant l’extinction de la fluorescence. B. Chélation de l’aluminium par la pyoverdine avec augmentation de l’intensité de 
fluorescence du complexe formé 
Figure 12 : Mesure de l’absorbance à 405nm au cours du temps d’une suspension de Pseudomonas 
fluorescens contenant 25 µmol PVD.L-1 en présence de concentrations croissantes en CsCl (de 0 à 1000 
µmol.L-1) 
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Quelle que soit la concentration en Cs ajoutée dans la solution à 25 µmol.L-1 en PVD et le temps après 
l’ajout, l’absorbance de celle-ci n’est pas modifiée. La PVD n’est donc pas capable de former un complexe 
avec le Cs. La désorption du Cs n’est, par conséquent, pas liée au phénomène directe de complexation de la 
PVD. 
La libération de Cs peut donc être attribuée à l’altération de l’illite par un effet indirecte de la complexation 
de la PVD des métaux constituant le réseau cristallin des argiles tels que le fer et l'aluminium (Claire Ferret 
et al., 2014; Haack et al., 2008). De nombreuses études ont, en effet, montré que les agents complexant sont 
capables de modifier les minéraux argileux ou des oxyhydroxydes de fer. Par exemple, les sidérophores sont 
capables de mobiliser le fer et l’aluminium constitutif des minéraux argileux (Esnault et al., 2013; Claire 
Ferret et al., 2014; Haack et al., 2008). L’illite utilisée dans cette étude contient 0,85 mol de Fe kg-1 et 4,02 
mol de Al kg-1 et le fait d’en retrouver en solution peut être considéré comme un indicateur de l’altération 
de l’illite. La dissolution de ces deux éléments de l’illite par l’AAH, DFOM, PVD purifée et l’ensemble des 
métabolites de P. fluorescens est représentée dans les Figure 13 et Figure 14. 
 
 
Le pourcentage de fer dans la solution est plus élevé en présence de PVD purifiée et des métabolites 






















T1 jour T2 jours T7 jours T15 jours T28 jours
Figure 13 : Mobilisation du fer de l’illite au cours du temps après l’ajout de 250 µmol.L-1 d’acide 
acétohydroxamique (AAH), de desferrioxiamine mesylate (DFOM), de pyoverdine purifiée (PVD) ou de 
l’ensemble des métabolites bactériens (Métabolites) en présence d’une illite dopée avec 100 mmol.kg-1 
de Cs (résultats similaires à 10 mmol.L-1). Les valeurs sont calculées par rapport à la concentration 
initiale en fer dans l’illite et une fois les valeurs du témoin sans complexant déduites. 
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concentration 1,8 × 10-2 mmol.L-1 de fer dissout en solution en présence de PVD contre 0,3 × 10-2 mmol.L-
1 dans le témoin correspondant à l’illite en solution sans ajout de complexant. Cela indique que l'illite est 
modifiée en présence de PVD et des métabolites bactériens. Le fer est complexé dès le premier jour. La 
complexation est donc instantanée et augmente au cours du temps. Ces résultats avec la PVD purifiée et les 
métabolites bactériens ne sont pas étonnants puisque la PVD purifiée présente une forte affinité pour le fer 
(1032 pour la PVD de Pseudomonas aeruginosa) (Albrecht-Gary et al., 1994).  
La concentration en aluminium dans la solution a également été suivie au cours du temps dans les mêmes 
conditions (Figure 14). 
 
 
Après 1 jour, les valeurs négatives signifient qu’en présence de DFOM, PVD et des métabolites bactériens, 
moins d’aluminium est retrouvé en solution par rapport au témoin (illite dopée en solution sans ajout de 
complexants). L’ajout de ces complexants modifierait alors l’équilibre chimique de l’illite dans la solution 
NaCl (1 mmol.L-1). Après 7 jours, la tendance s’inverse et la concentration en Al en solution est plus 
importante en présence de DFOM, PVD et des métabolites entrainant jusqu’à 3 % de dissolution de l’Al de 
l’illite après 15 jours en présence de DFOM, et 7 % après 28 jours en présence de PVD et des métabolites 
bactériens par rapport au témoin. Comme pour le fer mais dans une moindre mesure, la PVD et les 
























T1 jour T2 jours T7 jours T15 jours T28 jours
Figure 14 : Mobilisation de l’aluminium de l’illite au cours du temps après l’ajout de 250 µmol.L-1 
d’acide acétohydroxamique (AAH), de desferrioxiamine mesylate (DFOM), de pyoverdine ppurifiée 
(PVD) ou de l’ensemble des métabolites bactériens (Métabolites) en présence d’une illite dopée avec 
100 mmol.kg-1 de Cs (résultats similaires à 10 mmol.L-1). Les valeurs négatives représentent la re-
sorption de Al sur l’illite. Les valeurs sont calculées par rapport à la concentration initiale en fer dans 
l’illite et une fois les valeurs du témoin sans complexant déduites. 
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les métabolites se faisant par la complexation des constituants de l’illite, celle de l’Al doit être moins 
importante que celle du Fe. La constante de complexation de l’Al par la PVD n’est pas connue mais sa 
capacité à le faire l’est (Hernlem et al., 1999). Pour comparaison, la constante de complexation de l’EDTA 
pour l’Al (1016,4) est plus faible que celle pour le Fe (1025,1) (Smith et al., 2003). Cette différence de constante 
d’affinité peut influencer l’altération de l’illite en complexant le fer prioritairement et l’aluminium ensuite.  
Ce phénomène de libération du fer et de l’aluminium par des chélateurs commerciaux ou naturels a déjà été 
observé comme, par exemple, à partir d’une goethite par un monohydroxamate (Holmén and Casey, 1996) 
ou par un sidérophore hydroxamate : desferrioxamine B et D à partir d’une smectite (Haack et al., 2008) ou 
encore par la PVD de Pseudomonas fluorescens également à partir d’une smectite (Claire Ferret et al., 2014). 
Ces complexations successives et combinées du fer et de l’aluminium et de leur mise en solution peuvent 
alors conduire à l’altération de l’illite et ainsi à la libération indirecte du Cs. La différence de libération de 
ces éléments de l'illite entre les différents agents chélatant peut être expliquée par le nombre de sites de 
complexation et par l’encombrement stérique des monohydroxamates, des hydroxamates et de la PVD, cette 
dernière étant une molécule plus complexe, plus encombrante, avec des sites de complexation ayant une 
affinité très forte pour le fer. En plus du site de complexation, la PVD dispose d’un atome de carbone chargé 
positivement sur son chromophore. Ce carbocation est facilement échangeable avec le Cs en raison de sa 
plus grande affinité avec les -OH présents au niveau des espaces interfolliaires et des bordures de l'illite. 
Cet échange d'ions pourrait aussi entraîner la désorption directe du Cs de l’illite en présence du carbocation 
de la PVD.  
1.4. Mécanismes de désorption du césium de l’illite 
Afin de tester l'hypothèse selon laquelle le Cs est libéré de l'illite par échange ionique, l'effet d'une molécule 
sans site de complexation du fer et avec un atome réactif vis-à-vis du Cs (un atome d'azote chargé 
positivement) est étudié. Des images au Microscope Electronique à Transmission (MET) et au Microscope 
Electronique à Balayage (MEB) ont également été réalisées afin d'observer une modification physique de 
l'illite par séparation ou altération des feuillets d’illite en présence ou non de sidérophores. 
1.4.1. Echange ionique 
Le tétraméthylammonium tétrafluoroborate (Me4NBF4) est utilisé dans les mêmes conditions 
expérimentales que les sidérophores. C’est une molécule qui peut interagir avec le Cs uniquement par 
échange ionique grâce à son atome d’azote chargé positivement. En effet, aucune autre réaction chimique ‒ 
liaisons hydrogène ou réaction acido-basique ‒ n’existe (contrairement à NH4+ qui est connu pour être 
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compétiteur du Cs et dont les atomes d’hydrogène peuvent former des liaisons avec les oxygènes des 
groupements –OH présents sur l’illite).  
Les résultats présentés sur la Figure 15 montrent qu’avec Me4NBF4, le Cs est désorbé de l'illite plus 
fortement à 250 µmol.L-1 qu’à 50 µmol.L-1. Environ 12 % au maximum du Cs est désorbé de l'illite au bout 
de 7 jours, en présence de 250 µmol.L-1 de Me4NBF4 contre 7 % avec 50 µmol.L-1, lorsque la concentration 
en Cs est de 10 mmol.kg-1 (Figure 15a). Avec une illite dopée avec 100 mmol de Cs.kg-1, le Me4NBF4 a un 
effet similaire (sauf que la désorption maximale est atteinte au bout de 2 jours pour les deux concentrations) 
(Figure 15b). 
Dans cette étude, le Cs est principalement adsorbé sur les sites de type II et les sites de surface (Tableau 11). 
Afin de comparer ces résultats expérimentaux à ceux théoriques, une modélisation aurait pu être réalisée 
mais la constante de complexation du Cs avec cette molécule est inconnue et celle pour le NH4+ n’est connue 
que pour les FES de l’illite. La comparaison n’a pas pu être réalisée. 
 
 
Les pourcentages de Cs libéré dans la solution sont plus faibles que celles qui ont été mesurées en présence 
de PVD purifiée et des métabolites (Figure 9 et Figure 10). En effet, avec l'illite dopée à 10 mmol de Cs.kg-
1, 7 % et 12 % maximum de Cs sont désorbés à 50 µmol.L-1 et 250 µmol.L-1 de Me4NBF4, respectivement, 
alors qu’en présence de PVD purifiée jusqu’à 18 % et 43 % de Cs désorbé est observé (Figure 9a et Figure 




































Me4NBF4 (50 µM) Me4NBF4 (250µM) (b) Me4NBF4 (25  ) Me4NBF4 (250 µ ) Me4NBF4 (50 µ  Me4NBF4 (50 µ ) 
Figure 15 : Mobilisation du Cs de l’illite après ajout de 50 et 250 µmol.L-1 de tétramethylammonium tétrafluoroborate (Me4NBF4) en 
présence d’une illite dopée avec (a) 10 mmol de Cs.kg-1 et (b) 100 mmol de Cs.kg-1 
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comme un artéfact) de Cs sont libérés au maximum après ajout de Me4NBF4 à 50 et 250 µmol.L-1, 
respectivement, alors qu’on atteint 16 % et 30 % de désorption maximale en présence de PVD purifiée. La 
désorption maximale est atteinte au bout 7 jours lorsque l’illite est faiblement dopée en Cs (10 mmol.kg-1). 
En présence de l’illite plus fortement dopée en Cs (100 mmol.kg-1), la désorption maximale est atteinte au 
bout de 7 jours en présence de 50 µmol.L-1 de Me4NBF4 et au bout de 2 jours avec 250 µmol.L-1. Ces résultats 
suggèrent que la désorption du Cs de l'illite, en présence de la PVD purifiée est due à deux mécanismes, 
c’est-à-dire à la fois à un échange ionique entre le carbocation du chromophore de la PVD et le Cs et à 
l'altération de l'illite qui contribue indirectement à la désorption Cs. Mais l'expérience n'a pas permis de 
quantifier la proportion des deux mécanismes dans la désorption Cs de l'illite. 
1.4.2. Altération physique 
La possible modification physique de l’illite par l’action de la PVD purifiée à 250 µmol.L-1 est analysée et 
comparée à l’illite témoin sans ajout d’agents complexant par observation au MEB et au MET de grain 
d’illite à la fin de l'expérience (Figure 16 et Figure 17). 
 
 
Les images MEB ne montrent aucune modification de la surface des feuillets d’illite et les images MET ne 
montrent pas d’écartement des espaces interfolliaires. En effet, les espaces interfolliaires de l’illite ont la 
même taille avec ou sans l’action de la PVD purifiée. La taille de l’espace interfolliaire a été mesurée et 
correspond à la valeur de référence pour l'illite : 1 nm. Ces instruments pourraient ne pas être assez sensibles 
(a) (b) 
Figure 16 : Image MEB de feuillets d’illite après 28 jours (a) sans sidérophores et (b) avec 250 µmol.L-1 de PVD purifiée 
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pour montrer la première étape de l’altération, d’autant plus que la quantité de fer dissout est très faible (1,8 




La pyoverdine purifiée (PVD) et les métabolites produits par Pseudomonas fluorescens ATCC 17400 ont 
un effet important dans la désorption du Cs de l’illite (jusqu'à 43 % pour la PVD) contrairement à l'acide 
citrique et l'acide oxalique qui ont eu un effet négligeable sur la mobilisation de Cs. Ces résultats suggèrent 
que parmi l’ensemble des métabolites produits par P. fluorescens, la PVD est la plus impliquée dans la 
désorption du Cs de l’illite. Cette libération dans la solution du Cs de l’illite est accompagnée d’une 
dissolution de 30 % du fer de l’illite par ce même sidérophore. Ces résultats suggèrent une mobilisation 
indirecte du Cs par complexation du Fe par la PVD entrainant l'altération de l'illite. Cependant cette 
altération n’a pas pu être observée au MET ni au MEB. En plus de cette libération indirecte du Cs de l’illite, 
une désorption directe par échange ionique entre le Cs+ et le carbocation du chromophore de la PVD est 
possible. Le Cs peut donc être libéré en solution par l’action de la PVD via deux actions concomitantes : la 
complexation correspondant à un mécanisme indirect et l’échange ionique correspondant à un mécanisme 
directe. 
(b) (a) 
Figure 17 : Image MET de feuillets d’illite après 28 jours (a) sans sidérophore et (b) avec 250 µmol.L-1 de PVD purifiée  
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2. Désorption du césium de l’illite par Pseudomonas fluorescens 
L’objectif de cette partie est, comme pour la première, de mobiliser le Cs de l’illite mais cette fois-ci, non pas en 
présence de molécules dont certaines peuvent être produites par des microorganismes (DFOM, PVD, acides citrique 
et oxalique), mais en présence des microorganismes eux-mêmes. L’objectif est ainsi de se rapprocher d’un système 
le plus réel possible afin de tester la phytoextraction associée à la bioaugmentation. Dans cette étude, la croissance 
de plusieurs bactéries du sol disponibles au laboratoire a préalablement été testée dans un milieu DF sans fer 
(Tableau 13) en présence de CsCl de façon à sélectionner la souche bactérienne présentant la croissance et la 
production de PVD la plus importante. Ce milieu de culture a été adapté à partir du milieu DF (Dworkin and Foster, 
1958), un milieu minimum connu pour permettre la croissance de nombreuses bactéries et notamment des 
Pseudomonas. Le fer en solution étant un élément réprimant la production de PVD (Albrecht-Gary et al., 1994; 
Braud et al., 2009a), il a été retiré de la composition du milieu. La souche Pseudomonas fluorescens ATCC 17400 
a été choisie comme étant la plus tolérante à des concentrations atteignant 1,2 mmol.L-1 de Cs, sans modifier sa 
production de PVD (jusqu’à 115 µmol.L-1) (Figure 24). Dans un premier temps, le rôle du biofilm de P. fluorescens 
sur la désorption du Cs de l’illite dopée aux mêmes concentrations que précédemment (10 et 100 mmol.L-1) est 
étudié en employant le même milieu (NaCl, 1 mmol.L-1). Des milieux de culture plus complexes sont ensuite testés. 
L’objectif est à la fois d’assurer la croissance bactérienne, la production de métabolites impliqués dans la 
mobilisation du Cs, tout en évitant que d’autres constituants du milieu de culture n’interagissent avec le Cs. 
 
Tableau 13 : Composition chimique du milieu DF sans fer utilisé pour la croissance de P. fluorescens et favoriser la production de PVD 
 DF sans fer 
KH2PO4 4,0 g.L-1 
Na2HPO4 6,0 g.L-1 
(NH4)2SO4 2,0 g.L-1 
MgSO4.7H2O 0,2 g.L-1 
Solution éléments traces (voir composition en annexe 1) 0,1 mL 
Glucose 10,0 g.L-1 
pH 7,2 
 
2.1. Rôle du biofilm de Pseudomonas fluorescens sur la désorption du césium de l’illite dans une 
solution NaCl (1 mmol.L-1) 
Le rôle des bactéries avec et sans contact avec l’illite sur la désorption du césium de l’illite est étudié en utilisant la 
technique de la membrane de dialyse. Les pores de 12000 à 14000 Da de la membrane de dialyse laissent passer les 
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métabolites bactériens tout en retenant l’illite. Ainsi, en présence de la membrane de dialyse, les bactéries en 
croissance restent en suspension (bactéries dites « libres ») dans le milieu environnant (NaCl, 1 mmol.L-1) alors 
qu’en son absence, elles forment naturellement un biofilm qui recouvre les particules d’illite ; les bactéries sont 
donc en contact direct avec l’illite. L’objectif de l’étude est de comparer l’action « directe » des bactéries sous forme 
de biofilm sur la mobilisation du Cs à l’action « indirecte » des métabolites bactériens produit par des bactéries en 
suspension et qui diffusent à l’intérieur de la membrane de dialyse. Dans un premier temps, cette expérience est 
réalisée avec le milieu NaCl (1 mmol.L-1) utilisé dans la partie précédente sur la désorption du Cs de l’illite par des 
métabolites bactériens. Ce milieu ne permet pas la croissance des bactéries mais celles-ci sont pré-cultivées dans 
un milieu complet TSB, leur permettant d’accumuler des réserves pour produire des métabolites ensuite. Elles sont 
ensuite concentrées, lavées et ajoutées à une DO600 de 0,1 dans le milieu NaCl en présence d’illite dopée avec 10 
ou 100 mmol.L-1 de Cs confinée ou non dans la membrane de dialyse (Figure 18). 
 
 
Les résultats montrent jusqu’à 21 % de désorption du césium de l’illite lorsque les bactéries sont libres dans la 
solution, donc sans nécessité d’un contact direct avec l’illite dopée avec 10 mmol.kg-1. En présence de l’illite dopée 
avec 100 mmol.kg-1 de Cs, la désorption observée est similaire (17 %). Jusqu’à 12 % de désorption du Cs sont 
également observés lorsque les bactéries ont la possibilité de former un biofilm directement autour de l’illite et ce, 
quelle que soit la concentration en Cs. La légère différence de désorption du Cs selon que les bactéries sont en 
contact ou non avec l’illite peut être due à : i) une plus faible production de métabolites bactériens en présence de 
biofilm. En effet, dans le cas de la PVD, sa production par les microrganismes est stimulée lorsque les bactéries 
Figure 18 : Désorption du Cs de l’illite dopée avec (a) 10 mmol.L-1 ou (b) 100 mmol.L-1 de Cs et en présence de P. fluorescens cultivées dans 
du NaCl (1 mmol.L-1) et présentes sous forme de biofilm (sans membrane de dialyse) ou de cellules libres en suspension (illite enfermée dans 
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sont en manque de fer. Or, les bactéries formant un biofilm sont d’une part en contact direct avec l’illite et donc 
avec du fer structural, ce qui tendrait à réprimer la production de PVD. D’autre part, elles n’ont probablement pas 
besoin de produire autant de PVD pour mobiliser le fer, en raison des contraintes de diffusion imposées par le 
biofilm qui limitent la diffusion de la PVD dans le milieu de culture (et par conséquent sa dilution), ce qui aurait 
pour effet d’entretenir la production de PVD (Julou et al. 2013). A contrario, cette moindre production de PVD se 
traduirait par une altération moins efficace de l’illite avec une libération plus faible de Cs et, ii) la resorption du Cs 
dans le biofilm, qui constitue l’autre hypothèse. En effet, le biofilm est constitué d’exopolysaccharides (EPS) 
connus pour retenir les métaux et les radionucléides (Anderson et al., 2011; Teitzel and Parsek, 2003). Cette 
hypothèse aurait pu être vérifiée en analysant le Cs en fin d’expérience au sein du biofilm mais la quantité de biofilm 
produit était insuffisante pour permettre une analyse. Cette sorption a cependant été mise en évidence dans le 
paragraphe 2.2.2. Il est donc possible que P. fluorescens sous forme de biofilm désorbe plus de Cs que lorsqu’elle 
n’est pas en contact avec l’illite mais dans ce cas, le Cs n’est pas libéré dans la solution.  
En conclusion de cette expérience, P. fluorescens est capable de désorber le Cs de l’illite de manière direct sous 
forme de biofilm ou indirecte via les métabolites bactériens et ce, dans un milieu ne permettant pas sa croissance. 
Nous avons par la suite étudié cette désorption du Cs de l’illite en présence de P.fluorescens cultivée dans des 
milieux de culture favorisant la croissance. La contrainte liée à l’utilisation de milieux de culture complexes est la 
compétition entre le Cs et les éléments des milieux de culture ; plus particulièrement le potassium et l’ammonium. 
2.2. Optimisation des conditions de culture bactérienne 
Dans un premier temps, la croissance de P. fluorescens est suivie dans différents milieux minimums permettant 
d’éviter la compétition ionique entre le césium et les constituants de ces milieux. En effet, le Cs+ sorbé sur l’illite 
peut entrer en compétition avec le K+ et le NH4+ principalement, et également, de façon moins importante, avec le 
Ca2+ (Benedicto et al., 2014; Staunton and Roubaud, 1997). Or, les microorganismes requièrent plusieurs éléments 
essentiels pour leurs croissances, notamment du C, H, K, N, O et P qui composent les milieux de culture habituels. 
Ces derniers ne peuvent donc pas être utilisés ici puisque des échanges ioniques entre le potassium et l’ammonium 
du milieu et le césium de l’illite créeraient un biais expérimental et ne permettraient plus de distinguer l’effet 
spécifique des métabolites bactériens sur la désorption du césium de l’illite de ceux des éléments du milieu de 
culture. Plusieurs adaptations du milieu de culture DF sont alors étudiées pour choisir le milieu de culture adapté à 
la croissance bactérienne et à la production de PVD, tout en évitant ces compétitions potentielles. 
2.2.1. Test de croissance de P. fluorescens dans un milieu DF modifié 
La première adaptation testée est la modification du milieu DF (Dworkin and Foster, 1958) (Tableau 14). Ce milieu 
contient une source de potassium sous forme de KH2PO4 et une source d’azote sous forme de (NH4)2SO4. Ces 
éléments étant les principaux compétiteurs du Cs, la croissance de P. fluorescens est suivie au cours du temps dans 
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un milieu DF modifié, sans source de potassium ou d’ammonium (Figure 19). La composition des deux milieux 
testés ainsi que le milieu DF initial est présentée dans le tableau suivant (Tableau 14). 
 
Tableau 14 : Composition chimique des différents milieux testés pour la croissance de P. fluorescens 
 






KH2PO4 4,0 g.L-1 - 4,0 g.L-1 
Na2HPO4 6,0 g.L-1 6,0 g.L-1 6,0 g.L-1 
(NH4)2SO4 2,0 g.L-1 2,0 g.L-1 - 
MgSO4.7H2O 0,2 g.L-1 0,2 g.L-1 0,2 g.L-1 
Solution éléments traces (voir 
composition en annexe 1) 
0,1 mL 0,1 mL 0,1 mL 
Solution sulfate de Fe (voir 
composition en annexe 1) 
0,1 mL 0,1 mL 0,1 mL 
Glucose 10,0 g.L-1 10,0 g.L-1 10,0 g.L-1 





















Milieu DF Milieu DF sans potassium Milieu DF sans ammonium
Figure 19 : Croissance de P. fluorescens dans le milieu minimum de culture DF avec ou sans source de potassium 
ou d’ammonium 
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Les résultats présentés dans la Figure 19 ne montrent aucune croissance cellulaire en l’absence de potassium ou 
d’ammonium, ce qui était prévisible puisque ces éléments sont essentiels à la croissance bactérienne. Ce milieu DF 
modifié ne permet donc pas de répondre à l’objectif fixé. 
2.2.2. Billes d’alginate de calcium 
Une deuxième adaptation est alors testée : des billes d’alginate de calcium préparées à partir d’une solution 
d’alginate contenant le milieu de culture DF sans fer et/ou les bactéries ou de l’illite dopée sont polymérisées dans 
une solution de CaCl2 (Figure 20 et Figure 23 A, B). Ce système permettrait d’éviter tout contact et échange ionique 
entre l’illite dopée en Cs et le milieu de culture, tout en maintenant une croissance bactérienne et la production de 
PVD. Les billes d’alginate de calcium sont des supports utilisés généralement pour mimer l’immobilisation 
microbienne sous forme de biofilm. Ces techniques d’immobilisation permettent en effet de limiter les variations 
des conditions physico-chimiques et biologiques dans l’environnement immédiat des microorganismes et de 
favoriser l’adaptation de ces derniers à des stress environnementaux et ainsi d’améliorer la survie microbienne 
lorsque la technique de bioaugmentation est employée (van Elsas and Heijnen, 1990). L’alginate est un 
polysaccharide composé d’acide D-mannuronique et d’acide L-gluconique, obtenu à partir de différents types 
d’algues et produits également par certaines Pseudomonas lors de la formation de biofilms, ce qui en fait un support 
tout à fait adapté à ces bactéries (Cancela et al., 2003). 
ETUDE DE LA MOBILITE DU CS DE L’ILLITE OU DU CS EN SOLUTION DANS LES BILLES D’ALGINATE DE CALCIUM 
(FIGURE 20 ET FIGURE 23 A) 
Une première solution consiste à isoler du milieu de culture l’illite dopée en Cs dans les billes d’alginate de calcium, 
en formulant l’hypothèse que les bactéries pourraient croitre en suspension dans le milieu DF sans fer (Tableau 13) 
et que la PVD et les autres métabolites bactériens pourraient diffuser suffisamment au sein des billes d’alginate de 
calcium pour mobiliser le Cs de l’illite. L’illite dopée aux deux concentrations (10 et 100 mmol.kg-1) est ajoutée à 
la solution d’alginate de sodium (30 g.L-1) puis la suspension apportée  est polymérisée au contact de la solution de 
CaCl2 (30 g.L-1). Des billes témoin, sans illite, et ne contenant que du Cs (CsCl) ajouté à la solution d’alginate de 
sodium avant polymérisation, sont également réalisées et ajoutées à une solution de NaCl afin d’étudier la diffusion 
du Cs à travers ses billes.  
Quel que soit la forme sous laquelle se trouve le Cs (Cs mélangé à l’alginate de sodium ou Cs sorbé à l’illite), il ne 
diffuse pas au travers des billes d’alginate de calcium. Le Cs étant chargé positivement, il s’est très probablement 
sorbé sur les billes mimant le biofilm. Cette observation répond à l’hypothèse soulevée dans le paragraphe 2.1 quant 
à la sorption du Cs à l’intérieur du biofilm de l’illite. En effet, les groupements carboxyliques des polysaccharides 
de l’alginate sont chargés négativement dans un milieu neutre ou alcalin, ce qui est le cas dans notre étude (pH 7 ± 
0.3). Ces groupements ont en effet une grande affinité pour les cations qui peuvent être fixés par échange d’ions 
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avec les protons des groupements carboxyliques (Arica et al., 2004; Ibáñez and Umetsu, 2004). Malheureusement, 
une fois le Cs éventuellement désorbé par les métabolites bactériens, il se resorbe sur les billes d’alginate de calcium 




MILIEU DE CROISSANCE DANS LES BILLES : ETUDE DE LA DIFFUSION DES CONSTITUANTS DU MILIEU DF SANS FER 
A TRAVERS LES BILLES D’ALGINATE DE CALCIUM (FIGURE 20 ET FIGURE 23 A) 
Le contraire a alors été testé : l’illite a été mise en suspension dans la solution de NaCl à 1 mmol.L-1 alors que le 
milieu DF sans fer a été immobilisé dans les billes d’alginate de calcium. 
Cette alternative consiste à isoler le milieu de croissance bactérien, et notamment le potassium et l’ammonium, dans 
des billes d’alginate de calcium afin de les séparer de l’illite dopée en Cs en suspension dans le milieu de culture 
liquide. Les billes d’alginate de calcium contenant les composés du milieu DF sans fer (le milieu DF sans fer 
additionné d’alginate de sodium à 30 g.L-1, le tout polymérisé au contact d’une solution de CaCl2 à 30 g.L-1) sont 











PVD ne diffuse pas 
à travers les billes 
Croissance 
bactérienne dans les 
billes  
(Figure 23 B 1) 
Cs+ ne diffuse pas à 
travers les billes 
DF sans fer 
dans les billes 
(Figure 23 A) 
K+ ne diffuse pas à 
travers les billes 
Illite à l’intérieur des 
billes (Figure 23 A) 
Illite doit être à 
l’extérieur des billes 




être à l’extérieur 
des billes 




Figure 20 : Schéma récapitulatif des questions posées, solutions apportées et conclusions obtenues pour l’optimisation des 
conditions de culture de Pseudomonas fluorescens en vue de l’utiliser en présence d’illite dopée en Cs 
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éventuelle des billes) est dosé en solution après 48h d’agitation. Les analyses montrent une diffusion maximum de 
8 % du potassium des billes d’alginate de calcium vers la solution. Cette quantité de potassium en solution est faible 
et sa rapide consommation par les bactéries pourrait suffire à éviter toute compétition avec le Cs de l’illite. La 
croissance des bactéries à l’intérieur et à l’extérieur des billes peut alors être testée. 
ETUDE DE LA CROISSANCE DE P. FLUORESCENS IMMOBILISEES DANS LES BILLES D’ALGINATE DE CALCIUM OU 
CULTIVEES EN SUSPENSION EN PRESENCE DE BILLES D’ALGINATE DE CALCIUM ET DE SA PRODUCTION DE 
PYOVERDINE (FIGURE 23 B) 
L’illite dopée en Cs devant être dans le milieu environnant et isolé du milieu de croissance bactérien, les bactéries 
peuvent être à l’intérieur ou à l’extérieur des billes d’alginate de calcium. La croissance bactérienne et la production 
de PVD sont alors suivies au cours du temps suivant différentes modalités : 
x 1) P. fluorescens est immobilisée en plus du milieu DF sans fer dans des billes d’alginate de calcium 
(correspondant à un volume d’environ 3ml). La concentration bactérienne est plus élevée que celle des 
cultures libres, de manière à obtenir dans le volume total de la culture, la même concentration bactérienne 
(Figure 23 B 1) ; 
x 2) P. fluorescens est ajouté dans le milieu environnant en présence de billes contenant le milieu DF sans fer 
dans le but de faire croitre les bactéries à l’extérieur en admettant qu’elles forment un biofilm autour des 
billes et qu’elles mobilisent les nutriments contenu dans celles-ci (Figure 23 B 2) ; 
1) Lorsque les bactéries sont immobilisées dans les billes d’alginate contenant le milieu DF sans fer, aucune 
croissance bactérienne n’est observée (Figure 20 et Figure 23 B 1). L’hypothèse avancée est que les concentrations 
en éléments chimiques du milieu de croissance n’étaient pas assez élevées pour la quantité de bactéries ajoutée. Le 
test a donc été renouvelé en augmentant les concentrations des composés du milieu DF sans fer (jusqu’à la limite 
de solubilisation de certains éléments dans l’eau et la limite de toxicité du glucose pour les bactéries). Avec un 
milieu DF sans fer concentré 5 fois, la croissance bactérienne est plus élevée que dans le milieu DF sans fer lorsque 
les bactéries sont en suspension (Figure 21). Cette plus forte croissance peut être due à la concentration en bactéries 
environ 10 fois plus élevée au départ ou encore à l’immobilisation. Plusieurs auteurs ont, en effet, montré l’effet 
positif de l’immobilisation bactérienne sur la croissance microbienne (Hall, 1998; van Elsas et al., 1992). 
 




La production de PVD est quant à elle analysée dans la solution et dans les billes d’alginate de calcium après les 
avoir dissoutes. L’analyse montre une concentration très faible de PVD dans la solution comparée à celle mesurée 
dans les billes d’alginate de calcium et ce, indépendamment de la concentration du milieu de culture (Figure 22). 
La PVD ne diffuse donc pas à travers les billes d’alginate de calcium, contrairement aux métabolites neutres de 
faible poids moléculaire (Kierstan and Bucke, 1977; Zezza et al., 1993). Par exemple, P. fluorescens piégée dans 
des billes d’alginate de calcium à 30 g.L-1 libère dans le milieu des substances antibiotiques tels que des 
phloroglucinols (Russo et al., 1996). En revanche la PVD, qui fait partie des métabolites secondaires produits par 
P. fluorescens, est une molécule complexe et chargée positivement (Figure 3) ; elle peut donc être retenue dans le 
réseau de l’alginate comme le Cs+ ce qui corrobore les résultats obtenus par Julou et al.(2013) un biofilm de P. 
aeriginosa. 
L’illite dopée devant être à l’extérieur des billes et la PVD diffusant très peu à travers de celles-ci, cette adaptation 




























Culture de P. fluorescens immobilisée dans les billes
Culture libre de P. fluorescens
Figure 21 : Croissance de P. fluorescens immobilisée dans des billes d’alginate contenant du milieu DF 
sans fer concentré 5 fois comparée à une culture libre dans du milieu DF sans fer 





2) La deuxième alternative consiste à placer les bactéries à l’extérieur des billes d’alginate de calcium contenant le 
milieu DF sans fer ajouté à la solution d’alginate de sodium avant qu’il soit polymérisé au contact du CaCl2 (Figure 
20 et Figure 23 B 2). L’hypothèse avancée est que les bactéries forment un biofilm autour des billes d’alginate de 
calcium et qu’elles mobilisent les nutriments nécessaires à leur croissance contenus dans celles-ci (comme à la 
surface d’une gélose nutritive sur boites de Pétri) puisque les nutriments comme le potassium diffusent peu à travers 
les billes. Cependant, aucune croissance bactérienne n’a été observée. Le test a donc été renouvelé en augmentant 
les concentrations des éléments du milieu de croissance comme précédemment mais à nouveau aucune croissance 
n’est observée. Les bactéries ne sont pas capables de prélever les nutriments nécessaires. Des billes d’alginate de 
calcium avec des pourcentages plus faibles d’alginate de sodium et de chlorure de calcium ont été réalisées afin de 
faciliter la mobilisation des éléments nutritifs mais aucun des tests n’a été probant. 
Aucune des combinaisons utilisant des billes d’alginate de calcium n’est finalement adaptée. Les billes d’alginate 






















-1 ) DF sans fer x1 DF sans fer x2,5 DF sans fer x5
Figure 22 : Concentration en PVD produite par P. fluorescens immobilisée dans des billes d’alginate 
de calcium contenant du milieu DF sans fer concentré 1, 2,5 ou 5 fois 





Figure 23 : Schéma décrivant les différentes étapes de tests réalisés pour l’optimisation des conditions de culture de Pseudomonas fluorescens en vue de l’utiliser 
en présence d’illite dopée en Cs avec les billes d’alginate de calcium (A et B), les pastilles d’agar  (C) et le nouveau milieu DF K (D) 
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2.2.3. Pastilles d’agar  
L’agar est un polymère différent de l’alginate, dont la polymérisation est réalisée thermiquement et non 
chimiquement, ce qui évite les interactions entre les ions. L’agar est classiquement utilisé pour la croissance de 
microorganismes en milieu solide. Les mêmes expériences de croissance bactérienne en culture libre en présence 
de pastilles d’agar contenant le milieu DF sans fer ont été réalisées (Figure 23 C). Dans ce cas, les bactéries se 
développent de la même façon qu’en culture libre mais après analyse de la solution contenant les pastilles d’agar 
en fin d’expérience (48h), près de 50 % du potassium du milieu DF sans fer est présent en solution. Le milieu de 
croissance diffuse donc trop vite à travers les pastilles d’agar qui ne permettent donc pas de l’isoler et les bactéries 
ne consomment pas assez rapidement le potassium pour obtenir une concentration de potassium en solution 
suffisamment faible et éviter ainsi une compétition avec le Cs. Ce système ne peut pas être utilisé pour la suite de 
l’étude. 
2.2.4. Milieu minimum de croissance modifié : source de potassium insoluble  
La dernière adaptation consiste à modifier le milieu de croissance en utilisant d’autres sources de potassium et 
d’azote (Figure 23 D). P. fluorescens est capable d’assimiler les nitrates et les nitrites. La source d’azote (NH4)2SO4 
du milieu DF est remplacée par du nitrite de sodium (NaNO2). Pour la source de potassium, de la poudre de feldspath 
potassique à 1 g.L-1 est ajoutée au milieu liquide. Différentes études ont montré que les bactéries étaient capables 
de croitre dans un milieu exempt de potassium et d’altérer des minéraux sous forme de poudre contenant du 
potassium afin de subvenir à leur besoin nutritif (Parmar and Sindhu, 2013; Sheng et al., 2008).  
Le feldspath potassique utilisé ici est l’orthose qui est préalablement réduit en poudre et analysé afin de vérifier la 
concentration en potassium et en fer. Pour une concentration en fer supérieure à 10 µmol.L-1, la production de 
sidérophores est inhibée (Braud et al., 2009b; Díaz de Villegas et al., 2002). Or, un des objectifs de cette étude est 
de produire des sidérophores afin de reproduire les conditions de la première partie de ce chapitre. Le minéral 
potassique choisi doit donc contenir du potassium à une concentration suffisante pour la croissance bactérienne 
mais beaucoup moins de fer afin d’éviter une concentration en Fe aqueux supérieur à 10 μmol.L-1. C’est le cas de 
l’orthose qui, après analyse, est composée de 2,78 mmol.g-1 de K et de 9,68 mmol de Fe.g-1 d’orthose. En supposant 
que cette faible concentration en fer ne soit pas entièrement accessible, la quantité de fer en solution devrait être 
assez faible pour pouvoir permettre la production de PVD. La composition de ce nouveau milieu de croissance est 









Tableau 15 : Composition chimique du milieu de culture nommé DF K testé pour la croissance de P. fluorescens et la production de PVD 
 DF K 
Na2HPO4 6,0 g.L-1 
NaNO2 0,6 g.L-1 
MgSO4.7H2O 0,2 g.L-1 
Orthose 1,0 g.L-1 
Solution éléments traces (voir composition en annexe 1) 0,1 mL 





Au cours de leur croissance dans ce nouveau milieu nommé DF K, les bactéries forment un biofilm autour de 
l’orthose (la mesure de la DO600nm n’a donc pas montré de croissance mais un biofilm était visible à l’œil nu) et 
produisent des sidérophores en solution (Figure 24). La cinétique de production de PVD est plus lente que dans le 
milieu DF sans fer. En effet, la concentration maximale de PVD atteint 50 µmol.L-1 au bout de 72 heures pour le 
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milieu DF K contre 24h pour le DF sans fer. Le potassium en solution est également analysé au cours du temps afin 
de vérifier que les bactéries n’en solubilisent pas plus qu’elles n’en consomment (Figure 25). 
 
 
La concentration de potassium en solution est au départ de 3,0×10-5 mol.L-1 et provient de l’équilibre entre le milieu 
et la poudre d’orthose. Au bout de 3 jours, sa concentration en solution diminue jusqu’à sa disparition. Cette 
diminution du potassium en solution peut venir de sa consommation par les bactéries qui se trouve en solution, ou 
de sa sorption à l’intérieur du biofilm qui se forme autour de l’orthose. Dans les deux cas, le potassium n’est pas en 
solution et ne peut donc pas entrer en compétition ionique avec le Cs de l’illite. 
Cette adaptation utilisant ce nouveau milieu minimum de croissance DF K avec une source de potassium solide 
permet donc une croissance de Pseudomonas fluorescens ainsi qu’une production de PVD sans contamination du 
milieu de culture par du potassium.  


























Figure 25 : Concentration en potassium dans le milieu de croissance modifié DF K cultivé 
avec P. fluorescens 
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2.3. Rôle du biofilm de Pseudomonas fluorescens sur la désorption du césium de l’illite dans le milieu 
DF K 
Le rôle des bactéries avec et sans contact avec l’illite sur la désorption du césium de l’illite peut alors être étudié 
avec ce nouveau milieu de croissance DF K de la même façon que dans le paragraphe 2.1 à l’aide de membranes 
de dialyse retenant l’illite dopée en Cs (10 et 100 mmol.kg-1).  
Lors de cette expérience, une croissance bactérienne est observée (cinétique conforme à celle observée dans le 
paragraphe 2.2.4) mais lors de l’analyse du Cs en solution au cours du temps, aucune différence n’est observée par 
rapport au témoin  correspondant à l’illite dopée en suspension sans ajout de P. fluorescens. Pourtant, jusqu’à 25 
µmol.L-1 de PVD est produit dans le milieu en présence d’une membrane de dialyse c’est-à-dire lorsque les bactéries 
ne forment pas de biofilm. La PVD pourrait ne pas avoir d’effet à cette concentration sur la désorption du Cs de 
l’illite. Une expérience de désorption abiotique du Cs de l’illite, utilisant de la PVD purifiée, est alors réalisée en la 
concentrant à 25 µmol.L-1 afin de vérifier cette hypothèse (Figure 26). 
 
 
Les résultats montrent qu’il y a environ 15 % de Cs désorbé au maximum par la PVD purifiée à 25 µmol.L-1 en un 
ou deux jours quelle que soit la concentration en Cs de l’illite au départ. Cela équivaut au pourcentage de désorption 
observé en présence de 50 µmol.L-1 de PVD purifiée (Figure 9). La faible concentration en PVD produite par les 
bactéries en présence de la membrane de dialyse n’explique alors pas l’absence de désorption du Cs de l’illite. Une 









































Figure 26 : Désorption du Cs de l’illite dopée avec (a) 10 mmol.L-1 ou (b) 100 mmol.L-1 de Cs et en présence de 25 µmol.L-1 de PVD 
purifiée à partir d’une culture de P. fluorescens 
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bactéries se développent mais lorsque l’illite est mise en contact direct ou indirect, les bactéries ont déjà 3 jours de 
croissance correspondant au temps de consommation du potassium dans le milieu, afin d’éviter toute compétition 
avec le Cs. A ce moment, la culture bactérienne est déjà en phase stationnaire voire en phase de déclin. Le Cs 
désorbé par la PVD pourrait alors se re-sorber à la surface des bactéries vivantes et/ou mortes. Alors que l’étude de 
Tomioka et al. (1992) montre que la souche de P. fluorescens n’accumule pas le Cs, il est probable qu’elle le sorbe, 
la sorption étant un phénomène passif contrairement à l’accumulation bactérienne. En revanche, de grandes 
disparités existent entre les souches d’une même espèce bactérienne. Mais l’expérience dans le milieu NaCl du 
paragraphe 2.1 répond déjà partiellement à cette hypothèse. En effet, dans cette expérience, les 21 % de Cs désorbé 
de l’illite ne sont pas re-sorbés sur les parois des bactéries puisqu’ils sont dosés en solution. Néanmoins, cette 
observation ne permet pas de réfuter entièrement l’hypothèse d’une sorption du Cs sur les bactéries. Elle est en effet 
possible mais dans ce cas la désorption du Cs de l’illite est plus importante que la re-sorption du Cs sur les parois 
bactériennes. Une dernière hypothèse pourrait être que le Cs désorbé par la PVD se re-sorbe sur l’orthose altérée 
par les bactéries. 
2.4. Conclusion 
Qu’elle soit sous forme de biofilm ou sous forme « libre », P. fluorescens est capable de désorber le Cs de l’illite 
respectivement jusqu’à 21 % et 17 %. Cette désorption étant possible dans un milieu ne permettant pas la croissance 
bactérienne, elle devrait être d’autant plus importante dans un milieu adapté à la culture de P. fluorescens et à la 
production de métabolites bactériens. Néanmoins, la compétition ionique entre le Cs et le potassium et/ou 
l’ammonium empêche cette observation. Plusieurs alternatives ont été testées et permettent de définir des 
incompatibilités à savoir que les billes d’alginate de calcium ainsi que les pastilles d’agar ne sont pas adaptées pour 
répondre à ces contraintes (Figure 20 et Figure 23). Un nouveau milieu de croissance contenant une source d’azote 
sous forme de nitrite et une source de potassium solide est validée pour la croissance bactérienne et la production 
de PVD. Malheureusement, aucune désorption du Cs de l’illite n’est observée dans ces conditions. Le rôle de 
Pseudomonas fluorescens sur la désorption du Cs de l’illite, dans des conditions de culture favorables à la croissance 
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3. Phytoextraction du césium  
Le trèfle violet est sélectionné comme plante accumulatrice de Cs ayant une croissance rapide et dont les 
graines sont facilement disponibles. Cette plante est testée en culture hydroponique et en pot de sols en 
présence de Cs plus ou moins biodisponible : entièrement biodisponible en solution (CsCl) à 0,1 mmol.L-1 
et plus ou moins bioaccessible lorsqu’il est adsorbé à l’illite dopée avec 10 mmol.kg-1 de Cs ou en pot de 
sol. L’absorption du Cs par la plante avec ou sans ajout de P. fluorescens et/ou de PVD est étudiée dans 
cette partie et fait l’objet d’une publication en cours de rédaction. 
3.1. En culture hydroponique 
Après une pré-culture du trèfle violet en hydroponie dans du milieu Hoagland, les plants sont transférés 
dans une solution NaCl (1 mmol.L-1) en présence de Cs soluble, CsCl ou adsorbé à l’illite. Le rôle du biofilm 
de P. fluorescens est étudié en utilisant, ou non, une membrane de dialyse pour confiner l’illite dopée et 
ainsi éviter aux bactéries inoculées de former un biofilm qui ralentirait la libération du Cs en solution et par 
conséquent son accumulation par la plante. Le Cs est analysé au cours du temps dans la solution (Figure 29 
et Figure 30) et dans les parties aériennes et les parties racinaires des plants de trèfle après 12 jours de culture 
(Figure 31, Figure 33, Figure 32, Figure 34, Figure 35 et Figure 36). Au cours des 12 jours de culture en 
hydroponie, les flacons sont régulièrement pris en photo (Planche 1 et Planche 2) et le nombre de tiges 
vivantes et mortes est noté en début et en fin d’expérience afin de calculer le nombre de nouvelles tiges et 
le pourcentage de mortalité pour chaque modalité (Figure 27, Figure 28). 
3.1.1. Evolution des plants de trèfle violet au cours du temps 
Dans un premier temps, avant l’analyse du Cs dans la solution ou dans les plantes, le calcul du nombre de 
tiges en début et en fin d’expérience montre que le trèfle violet se développe de la même façon quelles que 
soient les modalités (Figure 27) malgré l’aspect visuel des plantes au cours du temps qui diffère selon ces 
mêmes modalités (Planche 1 et Planche 2). Cette différence est clairement reliée au pourcentage de mortalité 
calculé après 12 jours de culture (Figure 28). 





En effet, en présence de PVD (en présence ou non d’illite) jusqu’à 51 % des plantes meurent en 12 jours 
alors que le témoin et la modalité avec P. fluorescens ne diffèrent pas, avec une mortalité qui n’excède pas 
11 % (Figure 28). La PVD est donc toxique pour le trèfle dans ces conditions de culture. Cette toxicité n’a 
jamais été observée auparavant sur les plantes à ces concentrations. Au contraire, dans plusieurs études, la 
PVD ajoutée ne modifie pas et même favorise parfois la croissance de la plante (Cornu et al., 2014; C. Ferret 
et al., 2014b). Pour cette étude, la purification de la PVD est réalisée grâce à une résine très faiblement 
polaire (Amberlite® XAD4) qui a été décrite comme permettant d’extraire le moins d’impureté possible en 
plus des sidérophores de type hydroxamate et des phénol/catéchol (Bertrand, 2009). Pourtant, il est possible 
qu’en plus de la PVD, la résine concentre également des éléments du milieu de culture CAA ainsi que 
d’autres métabolites primaire et secondaires produits par P. fluorescens qui, à trop forte dose, seraient 
toxiques pour le trèfle violet. En effet, la résine retient les molécules polaires comme la PVD mais également 





















Figure 27 : Nombre de nouveaux plants de trèfle violet (feuille + tige) après 12 jours de culture en hydroponie 
dans une solution de NaCl 1 mmol.L-1 et du Cs sous forme soluble (CsCl) ou sous forme adsorbée sur l’illite 
confinée ou non dans une membrane de dialyse avec ou sans ajout de Pseudomonas fluorescens ou de PVD 
purifiée à 50µmol.L-1 
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bactéries. Certains de ces acides organiques comme l’acide citrique sont connus pour être toxique pour 
certaines plantes à trop forte concentration (Turgut et al., 2004).  
 
 
La mortalité pourrait également s’expliquer par une toxicité spécifique de la PVD sur le trèfle violet. En 
effet, Cornu et al. (2014) qui utilisent la même méthode de purification de la PVD par la résine Amberlite® 
XAD4 n’observent aucune toxicité sur la tomate et l’orge alors que la molécule purifiée est ajoutée à plus 
forte concentration (250 µmol.kg-1). Grčman et al., (2001) montrent par exemple que l’EDTA et EDDS, des 
complexant du fer utilisés pour améliorer la phytoextraction de métaux dans les plantes, sont également très 
toxiques pour le trèfle violet. Cette toxicité s’observe également par nécrose des feuilles puis des tiges mais 
n’est pas observée pour d’autres plantes utilisées dans la même étude comme le chou chinois (Brassica 
rapa). 
La toxicité de la PVD est également visible au cours du temps (Planche 1 et Planche 2) où les plantes fanent 
dès le 5ème jour (les feuilles puis les tiges). Un jaunissement des feuilles apparait par ailleurs au 12ème jour 
en présence de P. fluorescens et un début de jaunissement dans le cas du témoin CsCl. Les bactéries semblent 
Figure 28 : Proportion de plants de trèfle violet morts (feuille + tige) après 12 jours de culture en hydroponie 
dans une solution de NaCl 1 mmol.L-1 et du Cs sous forme soluble (CsCl) ou sous forme adsorbée sur l’illite 
confinée ou non dans une membrane de dialyse avec ou sans ajout de Pseudomonas fluorescens ou de PVD 
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donc induire un léger stress sur la croissance du trèfle, conséquence possible des métabolites bactériens 
produits par P. fluorescens. Bien que le milieu NaCl ne favorise pas la croissance bactérienne, les bactéries 
ayant été pré-cultivées dans le milieu DF sans fer favorisant notamment la production de PVD, des 
métabolites et en particulier la PVD a probablement été produite. Mais cette production est beaucoup moins 
importante que celle de la modalité où elle a été ajoutée purifiée. La présence d’un biofilm de P. fluorescens 
autour des racines de trèfle pourrait aussi expliquer ce stress entrainant ce jaunissement. Ce biofilm pourrait 
en effet limiter les échanges d’ions et de métabolites entre les racines et la solution. Cependant, dans la 
modalité en présence d’illite confinée dans la membrane de dialyse (Planche 2), les bactéries ajoutées 
forment également un biofilm autour des racines, mais cela n’entraine pas de jaunissement des feuilles.  
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Planche 1 : Photos des flacons de culture en hydroponie des trèfles violet au cours du temps en fonction des différentes modalités testées avec ou sans Cs (CsCl 0.1 mmol.L-1) 
 
 NaCl CsCl CsCl + P. fluorescens  CsCl + PVD 
T1 jour 
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Planche 2 : Photos des flacons de culture en hydroponie des trèfles violet au cours du temps en fonction des différentes modalités testées en présence de Cs sous forme adsorbé sur 
l’illite 
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3.1.2. Concentration en césium dans la solution au cours du temps 
Dans un deuxième temps, le Cs en solution est mesuré (Figure 29 et Figure 30). Indépendamment de sa 
biodisponibilité (totalement biodisponible en solution ou bioaccessible adsorbé sur l’illite), sa concentration en 
solution diminue au cours du temps. Dans le cas où le Cs est apporté sous forme soluble à 0,1 mmol.L-1 (Figure 28), 
la diminution de sa concentration en solution ne peut provenir que de l’absorption par la plante. Ainsi, 88,7 %, 84,1 
% et 58,8 % du Cs est consommé par la plante en 12 jours dans le témoin « CsCl », en présence de P. fluorescens 
ou de PVD respectivement. La présence de bactéries ne modifie pas sa cinétique en solution (6,1 µmol.L-1.jour-1), 
comparé au témoin « CsCl » (6,4 µmol.L-1.jour-1), contrairement à la PVD (3,6 µmol.L-1.jour-1). En effet, à partir 
de 8 jours la concentration en Cs en solution dans la modalité avec PVD est significativement plus élevée (0,05 
mmol.L-1) que dans le témoin « CsCl » (0,02 mmol.L-1) et la modalité « CsCl + P. fluorescens » (0,03 mmol.L-1). 
 
 
Lorsque le Cs est apporté sous forme adsorbée à l’illite (Figure 30), sa concentration en solution augmente 
significativement après 1 jour, ce qui correspond au temps d’équilibre de l’illite ajoutée à la solution de NaCl, puis 
elle diminue plus ou moins rapidement selon les modalités. Lorsque le Cs est apporté sous forme adsorbé sur l’illite, 
la diminution de sa concentration en solution est la résultante de deux mécanismes : i) la désorption du Cs de l’illite 
et ii) son absorption par la plante. Lorsque la concentration en Cs en solution augmente cela signifie que la vitesse 
de désorption du Cs est supérieure à la vitesse de prélèvement par la plante et lorsque la concentration en Cs en 
Figure 29 : Concentration en Cs au cours du temps dans la solution de NaCl en présence de Cs sous 
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solution diminue, ce phénomène s’inverse. Les observations faites à partir de ces seuls résultats doivent alors être 
comparées et complétées avec les résultats de la quantité de Cs retrouvée dans le trèfle violet (voir paragraphe 
3.1.3). De manière générale, on remarque que la concentration de Cs en solution n’excède pas 0,7 µmol.L-1. Dans 
le cas de l’ajout de bactéries, aucune différence significative n’est observée au cours du temps par rapport au témoin. 
Par contre en présence de PVD, la baisse de la concentration de Cs en solution au cours du temps est moins 
importante dans les derniers jours, T8 et T12 jours, comme ce qui a été observé lorsque le Cs est sous forme soluble 
(Figure 29). Après 12 jours d’expérience, il reste 3 fois plus de Cs dans la solution en présence de PVD par rapport 
au témoin « Cs-Illite ». Cette concentration plus élevée en Cs en présence de PVD peut facilement être reliée à la 
mortalité des plants de trèfles correspondants (Figure 28). 
Toujours pour les modalités avec illite, on notera que la concentration en Cs à T0 est plus importante en présence 
de PVD (0,6 µmol.L-1) que dans le témoin (0,4 µmol.L-1). Ce prélèvement correspond au premier de l’expérience 
mais 40 minutes environ se sont déjà écoulées entre la préparation des flacons et le premier prélèvement. Ce délai 
suffirait à la PVD pour désorber cette quantité supplémentaire de Cs comparé au témoin « illite ». Lors des 
expériences en conditions abiotiques de désorption du Cs de l’illite, en présence de sidérophores à différentes 
concentrations (partie 1 de ce chapitre), le premier prélèvement était réalisé plus rapidement puisque la préparation 
des expériences nécessitait moins de manipulation, d’où l’absence de différence à T0 entre le témoin et la modalité 
avec de l’illite. On peut donc supposer que dès 40 minutes de contact, la PVD est capable de désorber le Cs. 
 
Figure 30 : Concentration du Cs au cours du temps dans la solution de NaCl en présence de Cs sous forme 
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La modalité en présence de boudin de dialyse appelé « illite confinée » correspond à la modalité où l’illite dopée 
est confinée dans le même type de membrane de dialyse que dans la partie précédente (voir partie 2 de ce chapitre. 
Cette modalité permet d’étudier l’effet des métabolites seuls, qui peuvent traverser la membrane, indépendamment 
de l’action directe des bactéries qui colonisent l’illite sous forme de  biofilm. La présence de biofilm pourrait par 
ailleurs limiter le transport du Cs, mobilisé à partir de l’illite, vers la solution et donc limiter son prélèvement par 
la plante. Comme précédemment, la concentration de Cs en solution est la résultante de la mobilisation du Cs à 
partir de l’illite et de sa consommation par la plante. L’analyse des résultats suivants doit, comme précédemment, 
être mise en regard de l’analyse de la concentration de Cs dans la plante (voir paragraphe 3.1.3). Lorsque l’illite 
dopée est confinée, la libération de Cs dans la solution pendant les deux premiers jours de prélèvement est plus 
lente que lorsque l’illite est « libre » dans la solution. En effet, il faut 2 jours pour atteindre des concentrations 
similaires en Cs dans la solution (environ 0,5 µmol.L-1). Cette différence peut être due au temps de diffusion du Cs 
à travers la membrane de dialyse ou à la sorption du Cs sur le matériel utilisé pour fermer la membrane de dialyse. 
En effet, la membrane est fermée à un bout avec une ficelle et à l’autre bout avec un sert-clip en polypropylène. Le 
Cs chargée positivement peut s’être sorbé sur la ficelle avant d’être consommé par la plante. Le Cs peut également 
s’être sorbé sur des biofilms différents selon les modalités. En effet, l’environnement de la plante en contact direct 
ou non avec l’illite étant différent, les biofilms qui se sont développés sont différents, ainsi que la structure de la 
communauté microbienne. Les bactéries formant ces biofilms peuvent provenir des racines bien que les graines 
aient été stérilisées, de l’air ambiant ou du dispositif de pré-culture Araponix® qui ne peut pas être stérilisé.  
Cette modalité « illite confinée » peut être également comparée à celle avec ajout de bactéries en dehors de la 
membrane de dialyse où les exsudats bactériens peuvent agir sur l’illite en plus des exsudats racinaires. Dans ce 
cas, une différence significative de libération du Cs en solution est observée dans les deux premiers jours (0,5 
µmol.L-1 sans bactéries contre 0,7 µmol.L-1 avec). Les exsudats bactériens ont, comme observé dans la partie 2 de 
ce chapitre, un rôle dans la libération du Cs de l’illite. Mais cela ne se traduit pas par un prélèvement accru de Cs 
par la plante. 
3.1.3. Phytoextraction du césium par le trèfle violet 
Après 12 jours de culture, les concentrations et les quantités de Cs dans les racines et les parties aériennes sont 
mesurées après les avoir séparées, lavées, séchées et pesées puis minéralisées. Les Figure 31 et Figure 32 
correspondent aux expériences où le Cs est apporté en solution en concentration et en quantité respectivement et les 
Figure 33 et Figure 34 lorsqu’il est adsorbé à l’illite. Pour chaque modalité, le facteur de translocation (FT) 
correspondant à la concentration en Cs dans les parties aériennes rapportée à celle des racines est calculé, de même 
que le facteur de bioaccumulation (FB) correspondant à la concentration en Cs dans la plante rapportée à celles de 
la solution ou du sol (Tableau 16).  
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Lorsque le Cs est totalement disponible dans la solution sous la forme CsCl, le trèfle violet est capable de 




En effet après 12 jours, dans le témoin CsCl, 10 µmol de Cs g-1 de matière sèche (MS) sont accumulés dans les 
parties racinaires et jusqu’à 5,2 µmol.g-1 dans les parties aériennes. Le facteur de translocation est assez faible (0,5), 
le trèfle n’étant pas réputé pour être une plante hyperaccumulatrice (Tableau 16). Le facteur de bioaccumulation est 
en revanche très élevé (152) en raison de la biodisponibilité totale du Cs en solution.  
En présence de P. fluorescens, la concentration est significativement plus faible dans les parties aériennes (4,0 
µmol.g-1) et plus faible dans les parties racinaires (8,5 µmol.g-1) que dans le témoin. Le FB est alors inférieur (124) 
au témoin. Le FT est en revanche du même ordre de grandeur (0,47).  
P. fluorescens ne favorise donc pas l’accumulation du Cs dans le trèfle violet et n’augmente pas la translocation 
racines-parties aériennes ; de même que cette bactérie ne favorise pas la croissance du trèfle (Figure 27). Pourtant, 











































































Parties aériennes Parties racinaires
Figure 31 : Concentration en Cs dans les parties aériennes et les parties racinaires des plants 
de trèfle violet en présence de Cs sous forme soluble : CsCl à 0,1 mmol.L-1 dans la solution 
de NaCl 
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and Metz, 1997). En effet, les Pseudomonas sont des PGPR (Plant Growth Promoting Rhizobacteria) qui agissent 
sur la croissance et le développement des végétaux et permettent d’augmenter le prélèvement des métaux par la 
plante en augmentant à la fois la croissance végétale et en agissant sur la mobilité des métaux dans le sol par le biais 
des sidérophores et des acides organiques (Glick, 2003) L’hypothèse du biofilm qui réduirait les transferts de Cs de 
la solution vers les racines pourrait être la cause de cette faible bioaccumulation. Le Cs peut en effet être sorbé sur 
le biofilm formé autour des racines, comme cela  a été démontré dans la partie 2 de ce chapitre.  
 
Tableau 16 : Pourcentage de dépollution, facteur de translocation (FT) et facteur de bioaccumulation (FB) du trèfle violet après 12 jours de 
culture dans une solution NaCl (1 mmol.L-1) dopée en Cs en solution (0,1 mmol.L-1) ou sorbé à l’illite (10 mmol.kg-1), en présence ou non de 
P. fluorescens ou de PVD purifiée ajoutée à 50 µmol.L-1 
 FT FB % de dépollution par les parties aériennes 
CsCl 0,52 152,27 53,22 
CsCl + P. fluorescens 0,47 124,86 33,17 
CsCl + PVD 50 µmol.L-1 1,08 112,61 33,23 
Illite 0,25 2,53 0,45 
Illite + P. fluorescens 0,464 1,59 0,45 
Illite + PVD 50 µmol.L-1 0,62 1,19 0,32 
Illite confinée 0,18 3,10 0,38 
Illite confinée + P. fluorescens 0,34 2,79 0,60 
 
En présence de PVD, le FB (112) est proche de celui du témoin (152). Le TF est en revanche plus important (1,08) 
en raison d’une concentration racinaire beaucoup plus faible (5,4 µmol.g-1 contre 10,0 µmol.g-1 dans le témoin). La 
PVD qui entraine la mortalité des plants, ne permet pas de bioaccumuler plus de Cs mais favorise par contre la 
translocation du Cs vers les parties aérienne du trèfle violet. Cette capacité d’augmentation de la translocation des 
métaux dans les parties aériennes de plantes par la PVD n’a jamais été montrée. Par contre, d’autres complexants 
comme l’EDTA, par exemple, sont connu pour augmenter le FT de métaux dans les plantes (Shahid et al., 2013). 
Quelle que soit la modalité, les FB sont très importants comparés à ceux de la littérature pour cette plante (Takeda 
et al., 2013; Veresoglou et al., 1995; Wu et al., 2009). Cette différence s’explique par la moindre biodisponibilité 
du Cs dans ces études réalisées dans un sol où le Cs est plus difficilement mobilisable par la plante car adsorbé sur 
les argiles ou la matière organique.  





Les quantités de Cs des parties aériennes du trèfle violet de la modalité témoin « CsCl » (13,3 µmol) sont supérieures 
à celles de la modalité avec ajout de bactéries ou de PVD (8,3 µmol toutes deux) (Figure 32). Ces plus faibles 
quantités s’expliquent par la biomasse plus faible pour ces modalités due à la mortalité des plants (Figure 28). A 
partir des données en quantité de Cs dans les parties aériennes du trèfle violet et de la quantité de Cs ajouté 
initialement, le pourcentage de dépollution de la solution est calculé (Tableau 16). Le trèfle violet est alors capable 
d’extraire jusqu’à 53,2 % du Cs dans ces parties aériennes dans le témoin contre 33,2 % lorsque le dispositif est 
bioaugmenté par P. fluorescens ou la PVD. Pour les parties racinaires, l’ajout de PVD diminue significativement la 
quantité de Cs accumulé (1,7 µmol contre 5,5 µmol de Cs accumulé dans les parties racinaires du témoin), comme 



























































Parties aériennes Parties racinaires
Figure 32 : Quantité de Cs dans les parties aériennes et dans les parties racinaire des plants 
de trèfle violet en présence de Cs sous forme soluble : CsCl à 0,1 mmol.L-1 dans la solution 
de NaCl avec ou sans ajout de bactéries et de pyoverdine (PVD) 





Lorsque le Cs est présent dans la solution sous forme adsorbé à l’illite, la plante est également capable de l’absorber 
dans ses parties racinaires et aériennes (Figure 33) mais à des niveaux beaucoup plus bas. Comme dans l’expérience 
avec le Cs en solution, une accumulation du Cs s’observe préférentiellement dans les racines, quelle que soit la 
modalité. Par ailleurs les faibles niveaux d’accumulation de Cs (plus d’un ordre de grandeur de différence), aussi 
bien dans les racines que dans les parties aériennes, s’expliquent probablement par la durée de l’expérience qui 
n’excède pas 12 jours. En effet, puisque le Cs est mobilisé comme le potassium (Collander, 1941; White and 
Broadley, 2000), élément essentiel à la croissance des plantes on peut escompter des concentrations maximales en 
Cs beaucoup plus élevées.  
La modalité nommée « Illite confinée » empêchant la formation d’un biofilm à la surface de l’illite est celle qui 
possède le FB le plus important (3,1) (Tableau 16). L’absence de biofilm augmente la biodisponibilité du Cs adsorbé 
pour partie sur le biofilm, et permet alors une accumulation plus importante du Cs par la plante.  
Pour la modalité « Illite + P. fluorescens », les concentrations en Cs des racines et des parties aériennes sont les 
mêmes que celles du témoin (Figure 33). Il se confirme que P. fluorescens ne permet pas l’accumulation 
supplémentaire de Cs par la plante. Par contre, lorsque seuls les exsudats bactériens interagissent avec l’illite – 
modalité nommée  « Illite confinée + P. fluorescens »-, alors le trèfle violet accumule plus de Cs, le FB est plus 
élevé (Tableau 16). C’est aussi dans ce cas qu’il y avait plus de désorption du Cs de l’illite (Figure 30) et que le 
































































Parties aériennes Parties racinaires
Figure 33 : Concentration en Cs dans les parties aériennes et les parties racinaires des plants de trèfle violet lorsque le Cs 
est apporté adsorbé à l’illite à 10 mmol.kg-1 de suspension dans la solution NaCl 
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pourcentage de dépollution est le plus élevée (0,60 %) (Tableau 16). Lorsque l’illite n’est pas confinée dans la 
membrane de dialyse, le biofilm formée autour de l’illite par les bactéries, pourrait empêcher la libération du Cs 
dans la solution et donc sa consommation par la plante. 
En présence de PVD, la concentration en Cs (et donc le FB de 1,2) est la plus faible. En revanche, le FT (0,61) est 
le plus important comparé à celui pour le témoin (0,24) des autres modalités (Tableau 16). Malgré sa rapide toxicité 
entrainant la mortalité des plants de trèfle violet, la PVD permet une translocation plus importante du Cs vers les 
parties aériennes. 
En termes de quantité de Cs accumulé par les parties aériennes du trèfle (Figure 34), aucune différence n’apparait 
en comparaison des résultats en concentration. Le calcul du pourcentage de phytoextraction du Cs par les parties 
aériennes du trèfle violet permet d’observer une nette différence en termes de biodisponibilité du Cs. En effet, 
lorsque le Cs est sorbé sur l’illite seulement 0,45 % du Cs est accumulé par les parties aériennes du trèfle (Tableau 
16). Et l’ajout de la PVD diminue le pourcentage de phytoextraction (0,32 %). La phytoextraction est légèrement 
plus efficace lors de l’ajout de P. fluorescens à l’illite confinée (0,60 %) mais reste tout de même faible. Pour les 
parties racinaires c’est également le cas sauf pour la modalité où l’illite est confinée dans une membrane de dialyse 
et que P. fluorescens est ajoutée au surnageant (modalité « Illite confinée + P. fluorescens »). Dans ce cas-là, en 
termes de quantité, il n’y a pas de différence significative avec ou sans ajout de bactérie. Dans ce cas, P. fluorescens 
n’a probablement pas les nutriments nécessaires pour sa croissance puisque l’illite devant lui servir de source de 



































































Parties aériennes Parties racinaires
Figure 34 : Quantité de Cs dans les parties aériennes et dans les parties racinaire des plants de trèfle violet  en présence de Cs 
adsorbé sur l’illite à 10 mmol.kg-1 en suspension dans la solution de NaCl avec ou sans ajout de bactéries et de pyoverdine (PVD) 




Ces premières expériences montrent que la PVD ajoutée à 50 µmol.L-1 dans la solution de NaCl permet d’augmenter 
le FT d’un facteur 2. Des expériences complémentaires ont alors été réalisées dans les mêmes conditions que 
précédemment en augmentant la concentration de PVD ajoutée en solution à 250 µmol.L-1 afin de savoir si la 
translocation du Cs était plus importante. Les résultats sont présentés en concentration (Figure 35) et en quantité 
(Figure 36) de Cs dans les parties aériennes et racinaires lorsque les trèfles sont mis en présence d’une illite dopée 
en Cs à 10 mmol.kg-1 et avec ou sans ajout de PVD à 50 et 250 µmol.L-1.  
 
 
Les résultats montrent que l’effet toxique de la PVD sur le trèfle augmente avec sa concentration. En effet, tous les 
plants meurent en présence de la plus forte concentration de PVD et aucune croissance n’est observée (Figure 38 et 
Figure 37). Cette augmentation de la toxicité réduit la concentration en Cs dans la plante (Figure 35). Par contre, 
les résultats présentés dans la Figure 36 montrent qu’en termes de quantité, avec l’ajout de PVD à 250 µmol.L-1, la 
proportion du Cs entre les parties aériennes du trèfle violet et les racines est différente par rapport aux concentrations 
en Cs du témoin sans PVD. La quantité de Cs est plus élevée dans les parties aériennes que dans les racines lorsque 
la PVD est ajoutée à plus forte concentration mais reste tout de même plus faible que dans le témoin. Les FT 

















































































Figure 35 : Concentration en Cs dans les parties aériennes et les 
parties racinaires des plants de trèfle violet en présence de Cs apporté 
sous forme adsorbée à l’illite à 10 mmol.kg-1 en suspension dans la 












































































Figure 36 : Quantité de Cs dans les parties aériennes et dans les 
parties racinaire des plants de trèfle violet en présence de Cs apporté 
sous forme adsorbée à l’illite à 10 mmol.kg-1 en suspension dans la 
solution de NaCl  avec ou sans ajout de PVD à 50 et 250 µmol.L-1 
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µmol.L-1 est de 0,66 comparé à 0,84 en présence de 250 µmol.L-1 de PVD. Néanmoins, cette différence n’est pas 





Tableau 17 : Pourcentage de dépollution, facteur de translocation (FT) et facteur de bioaccumulation (FB) du trèfle violet après 12 jours de 
culture dans une solution NaCl (1 mmol.L-1) dopée en Cs sorbé à l’illite (10 mmol.kg-1), en présence ou non de PVD purifiée ajoutée à 50 ou 
250 µmol.L-1 . 
 FT FB % de dépollution par les parties aériennes 
Illite 0,27 3,40 0,22 
Illite + PVD 50 µmol.L-1 0,66 1,03 0,09 
































Figure 37 : Proportion de nouveaux plants de trèfle violet (feuille + 
tige) après 12 jours de culture en hydroponie dans une solution de NaCl 
1 mmol.L-1 contenant du Cs sous forme adsorbée sur l’illite à 10 





























Figure 38 : Proportion de plants de trèfle violet morts (feuille + tige) 
après 12 jours de culture en hydroponie dans une solution de NaCl 1 
mmol.L-1 contenant du Cs sous forme adsorbée sur l’illite à 10 
mmol.kg-1 avec ou sans ajout de PVD purifiée à 50 et 250 µmol.L-1 







Le trèfle violet est capable d’accumuler le Cs dans ses racines de façon plus importante que dans ses parties 
aériennes, que le Cs soit entièrement biodisponible en solution ou adsorbé sur l’illite et, sans ou avec ajout de 
bactéries ou de métabolites bactériens. La différence de biodisponibilité du Cs entraine une diminution importante 
du pourcentage de dépollution de la solution par phytoextraction (uniquement dans les parties aérienne de la plante). 
Lorsque le Cs est entièrement biodisponible, les parties aériennes du trèfle violet peuvent extraire jusqu’à 53.2 % 
du Cs en 12 jours contre 0,45 % lorsque le Cs est sorbé sur l’illite (Tableau 16). Cette plante peut alors être un bon 
candidat pour la phytostabilisation ou la rhizofiltration du Cs des eaux contaminée en Cs. En effet, ces techniques 
consistent en l’accumulation ou la séquestration de polluants dans les racines d’une plante et est utilisée notamment 
pour filtrer les eaux polluées. Dans un but de phytoextraction, où le Cs doit être transloqué vers les parties aériennes 
de la plante, le trèfle violet est potentiellement un bon candidat lorsque la PVD est ajouté au milieu puisqu’elle 
permet d’augmenter celle translocation en termes de concentration en Cs. Toutefois, la PVD ayant montré une 
toxicité sur le trèfle violet, il est intéressant de voir si dans un sol où elle peut être moins bioaccessible et moins en 
contact avec les racines de la plante, sa toxicité peut être réduite permettant ainsi son utilisation en phytoextraction. 
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3.2. En pot de sol 
Après une pré-culture de 40 jours du trèfle violet en hydroponie dans le milieu Hoagland sans Cs, 4 à 5 plants sont 
repiqués dans des pots de sols dopés ou non en Cs à 10 mmol.kg-1 et ayant subi un vieillissement de 6 semaines. 
Après 7 jours de culture, un ajout de PVD à 50 µmol.kg-1 est réalisé pour l’une des modalités, puis les plants sont 
récoltés 5 jours plus tard (12 jours de culture au total). 50 µmol de PVD.kg-1 de sol correspond à la concentration 
totale retrouvée dans les sols (en solution et sorbé sur les différents phases du sol) (Hersman et al., 1995; Powell et 
al., 1980). La concentration de la PVD en solution est plus faible que celle sorbée sur les particules de sols,  en 
raison des liaisons –OH de la PVD. L’hypothèse est que la toxicité de la PVD devrait s’en trouver fortement réduite 
comparée à l’expérience en hydroponie où la totalité de la PVD (expérience sans illite) est totalement biodisponible 
pour le trèfle violet (voir paragraphe 3.1).  
Au cours des 12 jours de culture, les pots sont régulièrement pris en photo (Planche 3) et le nombre de tiges vivantes 
et mortes est noté en début et en fin d’expérience afin de calculer un pourcentage de mortalité et un gain de tige 
pour chaque modalité (Figure 39 et Figure 40). 
3.2.1. Evolution de l’état des plants de trèfle violet au cours du temps 
L’aspect visuel des plants au cours du temps diffère selon les modalités (Planche 3). En présence de PVD, les plants 
fanent très rapidement comme observé en culture hydroponique : dès le 6ème jour, les feuilles commencent à faner 
puis les tiges. A 12 jours, l’intégralité des parties aériennes en présence de PVD sont complètement fanées. Cela se 
vérifie sur la Figure 40 montrant 100 % de mortalité des plants de trèfle. La PVD, même partiellement sorbée aux 
particules de sol, demeure toxique pour le trèfle à cette concentration. La sorption de la PVD sur le sol n’a pas pu 
être vérifiée et pourrait être réduite par la présence d’autres ions compétiteurs présents dans la solution de PVD 
purifiée ou des ions du sol. En effet, comme expliqué précédemment (voir paragraphe 3.1.1), lors de la purification 
de la PVD, des éléments du milieu de culture CAA et des métabolites produits par P. fluorescens ont pu être retenus 
par la résine et être ensuite concentrés dans les étapes suivantes de purification. La PVD a pu également avoir un 
effet toxique pour le trèfle violet entre le moment où elle est apporté en solution et celui où elle s’adsorbe sur le sol. 







Figure 39 : Nombre de nouveaux plants de trèfle violet (feuille + tige) après 
12 jours de culture en pot de sol dopé ou non en Cs à 10 mmol.kg-1 avec ou 
sans ajout de PVD à 50 µmol.L-1 
Figure 40 : Proportion de plants de trèfle violet (feuille + tiges) morts après 
12 jours de culture en pot de sol dopé ou non en Cs à 10 mmol.kg-1 avec ou 
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Planche 3 : Photos des pots de culture en sol des trèfles violet au cours du temps en fonction des différentes modalités testées en présence de sol dopé ou non en Cs à 10 mmol.kg-1 
et avec ou sans ajout de PVD à 50 µmol.L-1 
 Sol non dopé Sol dopé en Cs Sol dopé en Cs + PVD 
T 3 jour    
T 6 jours    
T 12 jours    
  
3.2.2. Phytoextraction du césium par le trèfle violet en pots de sol 
Après 12 jours de culture, les parties aériennes sont séparées des parties racinaires, lavées, séchées puis pesées avant 
d’être minéralisées pour analyser le Cs. Les résultats sont présentés en concentration (Figure 41) et en quantité 
(Figure 42) de Cs afin de tenir compte de la biomasse végétale après 12 jours d’expériences qui diffère suivant les 
modalités. Les différences de biomasse s’observent qualitativement par la proportion de gain de plants de trèfles 
(Figure 39) et la mortalité des plants après 12 jours (Figure 40). Les facteurs de translocation (FT) et les facteurs de 
bioaccumulation (FB) sont également calculés pour chaque modalité ainsi que le pourcentage de dépollution du sol 
par les parties aériennes du trèfle violet (Tableau 19). 
Malgré la sorption du Cs sur les particules de sol, le trèfle violet est capable de l’accumuler dans ses parties 
racinaires et également de le transloquer vers les parties aériennes (Figure 41).  
 
 
En effet, dans le témoin « Sol dopé », 119 et 40 µmol de Cs.g-1 de MS de trèfle sont retrouvés dans les parties 
racinaires et aériennes du trèfle violet, respectivement après 12 jours. La concentration en Cs est plus élevée dans 
les parties racinaires que dans les parties aériennes. Le trèfle violet a un pouvoir de translocation faible (0,33) 
entrainant un très faible pourcentage de dépollution du sol par ses parties aériennes (0,02 %) mais un fort pouvoir 
de bioaccumulation (12,95) (Tableau 19). Le Tableau 18 rassemble les résultats des trois études existantes sur ce 
Figure 41 : Concentration en Cs dans les parties aériennes et les parties racinaires des plants de trèfle violet 
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sujet. L’étude se rapprochant le plus de notre expérience est celle de Wu et al. (2009) qui trouvent des FB plus 
faibles que celui de notre étude. En effet, le FB de son témoin sans ajout de Cs (sachant que le sol utilisé contenait 
une concentration négligeable ‒ 5,8 × 10-5 mmol.kg-1 ‒ de Cs, initialement) est de 3,4 et le FB de la modalité à 11,2 
mmol de Cs.kg-1 de sol, la plus proche de la concentration utilisée dans notre étude, est beaucoup plus faible (4,6). 
Cette différence peut être due à l’ajout de potassium, compétiteur du Cs, dans l’étude de Wu et al. (2009). En effet, 
l’augmentation de la concentration en potassium dans la solution du sol diminue l’accumulation du Cs par les 
cellules racinaires (Cline and Hungate, 1960; Nishita et al., 1962; Smolders et al., 1996). Dans notre étude aucune 
source de potassium n’est ajoutée. 
En présence de PVD à 50 µmol.L-1, la concentration est significativement plus faible dans les parties aériennes (17 
µmol.g-1) et dans les parties racinaires (61µmol.g-1) comparées à celles du témoin (118 et 40 µmol.g-1) (Figure 41). 
Le FB est par conséquent plus faible (6,41) que pour le témoin (12,95) (Tableau 19). Et le FT est également plus 
faible (0,29 comparé à 0,33 dans le témoin) conduisant à un pourcentage de dépollution encore plus faible de 0,01 
%. La PVD n’augmente donc pas les niveaux de concentration de Cs dans le trèfle violet, et est aussi toxique. Par 
ailleurs, contrairement à ce qui a été observé en culture hydroponique, la PVD ne fa 
vorise pas la translocation du Cs vers les parties aériennes.  
  




Tableau 18 : Facteurs de bioaccumulation (FB) du Cs par le trèfle (Trifolium pratense et Trifolium repens) tirés de la littérature 
Concentration en 
Cs dans les sols 
(mmol.kg-1) 
Temps de contact entre 
le Cs et la plante FB Remarques Références 
1,2  
(dans un sol sans 
matière organique) 
7 mois après 0, 1 
ou 2 mois de 
culture des 
plantes dans le 
sol  
0 7,7 









1.6 × 10-2 
28 jours après 29 jours de 
vieillissement du sol avec 
Cs 
0,23 
Ne prend en compte que 
les parties aériennes de la 
plante 




47 jours après 2 mois de 





Ajout de 200 mg.kg-1 de 
potassium (Wu et al., 2009) 
 
Tableau 19 : Pourcentage de dépollution, facteur de translocation (FT) et facteur de bioaccumulation (FB) du trèfle violet après 12 jours en 
présence de sol dopé en Cs à 10 mmol.L-1et avec ou sans PVD purifiée ajoutée à 50 µmol.kg-1 
 FT FB % de dépollution par les parties 
aériennes 
Sol dopé 0,33 12.95 0,02 
Sol dopé + PVD (50 µmol.L-1) 0,29 6,41 0,01 
Sol dopé + PVD (50 µmol.L-1) 
après 2ème plantation 
0,73 1,85 0,01 
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L’hypothèse de la diminution de la toxicité de la PVD en raison de sa sorption sur le sol n’est donc pas vérifiée. Ce 
résultat peut être dû à la technique d’ajout de la PVD. En effet, elle est ajoutée, sous forme d’une solution, 
directement sur le sol dopé au contact des plants de trèfles violet âgés de 47 jours. Avant d’être sorbée sur les phases 
du sol, sa biodisponibilité est probablement élevée. Une expérience complémentaire (mêmes conditions que 
précédemment) est alors réalisée en repiquant dans les mêmes pots de sol dopé en PVD 15 jours auparavant, des 
plants au stade 4 tiges, âgés de 55 jours de croissance en hydroponie dans un milieu complet Hoagland. Les résultats 
sont présentés en concentration (Figure 41) et en quantité (Figure 42) de Cs dans les parties aériennes et racinaires 
en comparaison avec les expériences précédentes. Cette expérience complémentaire montre que les plants de trèfle 
commencent à faner dès le premier jour de contact avec le sol et la PVD à 50 µmol.kg-1 (Planche 4) et que la 
concentration en Cs dans la plante est encore plus faible que lors du premier repiquage (Figure 41). Le calcul du 
FB (1,85) confirme cette faible accumulation, néanmoins, le calcul du FT (0,73) montre une meilleure translocation 
du Cs vers les parties aériennes par rapport au témoin « sol dopé » (0,33) et à la première plantation « sol dopé + 
PVD » (0,29). Cette augmentation ne permet cependant pas d’augmenter le pourcentage de dépollution du sol après 
la deuxième plantation (0,01 %). 
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Planche 4 : Photos des cultures en pots de sol des trèfles violet au cours du temps en présence d’un sol dopé en Cs à 10 mmol.kg-1 et équilibré 
pendant 15 jours après ajout de PVD à 50µmol.kg-1 
   Sol dopé + PVD après 2ème plantation 
T0  
T 2 jours  
T 9 jours 
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En termes de quantité (Figure 42), il n’y a aucune différence significative d’accumulation du Cs dans les parties 
aériennes et les parties racinaires du trèfle violet par rapport aux résultats en concentration. Mis à part les résultats 
de la deuxième plantation de trèfle, l’accumulation du Cs est plus importante dans les racines que dans les parties 
aériennes et ce, quelle que soit la modalité. Ce résultat peut être encore une fois lié au temps de l’expérience qui 
n’est que de 12 jours ou simplement à la nature du trèfle qui n’est pas une plante hyperaccumulatrice.  
 
 
A la fin des expériences, une fois les plants récoltés (y compris les racines), des échantillons de sols sont séchés, 
broyés, pesés puis minéralisés afin i) d’analyser la concentration de Cs restant dans les sols, comparée à celle ajoutée 
initialement (Figure 43) et ii) d’extraire à l’acétate d’ammonium (CH3COONH4 à 1 mol.L-1) la fraction 
bioaccessible de Cs (Figure 44).  
Les résultats montrent qu’en fin d’expérience le sol contient statistiquement la même concentration en Cs (environ 
12 µmol.g-1) (Figure 43) bien qu’en moyenne, on constate une diminution de 2,4 à 8,4 % de la concentration initiale 
de Cs. La quantité de Cs extrait par la plante est trop faible pour mettre en évidence une réduction significative de 
la concentration de Cs du sol, bien que la concentration de Cs bioaccessible demeure importante (7,6 µmol.g-1 
environ) (Figure 44). La durée de 12 jours d’extraction n’est certainement pas suffisante pour extraire une quantité 
significative de Cs bien que Takeda et al. (2013) aient montré que l’accumulation du Cs par le trèfle était de plus 
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Partie aérienne Partie racinaire
Figure 42 : Quantité de Cs dans les parties aériennes et dans les parties racinaire des plants de trèfle violet pour 
un sol à 10 mmol de Cs.kg-1 avec ou sans ajout de bactéries et de PVD à 50 µmol.L-1 










































Cs total Cs bioaccessible
Figure 43 : Concentration en Cs total (minéralisation HNO3 65 % + HCl 35 %) ou bioaccessible (extraction 


































T0 T 12 jours
Figure 44 : Concentration en Cs total (minéralisation HNO3 65 % + HCl 35 %) dans le sol dopée à 10 mmol 
de Cs.kg-1 avant et après les 12 jours de phytoextraction par le trèfle violet 




Le système complet de phytoextraction du Cs par le trèfle violet choisi comme plante accumulatrice, et cultivé en 
hydroponie et en pots de sols dopés est étudié en présence ou non de P. fluorescens et/ou de PVD ajoutée dans la 
solution ou dans le sol. En hydroponie, la biodisponibilité du Cs est également étudiée avec une modalité où le Cs 
est totalement biodisponible en solution et une autre où il est bioaccessible adsorbé sur l’illite à 10 µmol.kg-1. Les 
résultats montrent que le trèfle violet, sans ajout de P. fluorescens ou PVD est capable d’accumuler plus de Cs dans 
ses racines (jusqu’à 10,0 µmol.L-1) que dans ses parties aériennes (jusqu’à 5,8 µmol.L-1). Le trèfle violet est alors 
une plante intéressante pour de la phytostabilisation plutôt que pour de la phytoextraction bien qu’elle soit capable 
d’extraire jusqu’à 53,2 % du Cs uniquement dans ces parties aériennes lorsque le Cs est entièrement biodisponible. 
Lorsque la PVD est ajoutée à 50 µmol.L-1 dans les expériences en hydroponie, le facteur de translocation augmente 
d’un facteur 2 (0,5 sans et 1,1 avec). L’ajout de cette molécule bactérienne purifiée permet donc d’augmenter la 
capacité de phytoextraction du trèfle violet en termes de concentrations de Cs mais diminue par le pourcentage de 
phytoextraction en termes de quantités. Lorsque cette même expérience est réalisée sur un sol dopé avec 10 µmol.kg-
1 de Cs puis vieilli, le trèfle violet l’accumule également de façon plus importante dans ses parties racinaires (119 
µmol.g-1) que dans ses parties aériennes (40 µmol.g-1). L’ajout de PVD sur le sol à la même concentration que dans 
les expériences en hydroponie réduit le facteur de translocation (0,33 sans et 0,23 avec). Ces résultats mettent 
également en évidence une toxicité de la PVD pour le trèfle violet, qu’il soit cultivé en hydroponie ou en pots de 
sol. Cette toxicité pouvant provenir du contact direct de la molécule concentrée avec les racines du trèfle violet, une 
étude complémentaire est alors réalisée en repiquant des plants de trèfle violet dans un sol dopé dans lequel la PVD 
a été ajoutée et équilibrée 15 jours auparavant limitant ainsi théoriquement sa biodisponibilité. La toxicité de la 
PVD sur le trèfle n’en est cependant pas réduite, toutefois la translocation du Cs est augmentée avec un facteur de 
translocation de 0,73 contre 0,23 pour la première plantation. 
L’utilisation de métabolites bactériens et notamment de la PVD est une alternative ayant montré des résultats très 
encourageants pour mobiliser le Cs. L’étape suivante de phytoextraction associée à la PVD doit toutefois encore 
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L’objectif de ce travail de thèse a consisté à étudier les possibilités de mobilisation du Cs retenu dans les 
sols, et d’en comprendre les mécanismes, afin d’augmenter sa biodisponibilité pour la plante et ainsi, dans 
une optique de dépollution, d’améliorer la technique de phytoextraction.  
Dans un sol, le Cs est principalement retenu dans les feuillets des argiles et plus spécifiquement l’illite qui 
possède des sites spécifiques au Cs, les FES. Une des méthodes envisageables pour désorber le Cs est 
l’altération des minéraux le retenant. Le processus d’altération des minéraux étudié ici est gouverné par les 
microorganismes qui mobilisent le Cs dans le sol de façon indirecte. En effet, certaines bactéries du sol, 
comme les Pseudomonas, utilisées en phytoremédiation bioaugmentée, entre autres pour leurs propriétés 
PGPR (Plant Growth Promoting Rhizobacteria), sont également capables d’altérer les composants du sol 
par différents processus direct ou indirect. Cette altération modifie les caractéristiques biogéochimiques du 
sol avec une répercussion sur la spéciation  du Cs. Cette aptitude a été étudiée pour le Cs et les travaux se 
sont principalement focalisée sur la compréhension des mécanismes impliqués dans les interactions entre le 
Cs, l’illite, Pseudomonas fluorescens, une bactérie PGPR productrice de sidérophores capable de se 
développer en présence de Cs, ses métabolites bactériens et la plante (trèfle violet).  
Dans une première partie, ce travail s’est focalisé sur la mobilisation du Cs retenu entre les feuillets d’une 
illite purifiée, choisie comme modèle d’étude, en considérant l’action de métabolites, comme les acides 
organiques (acides citrique et oxalique), des complexants commerciaux (DFOM et AAH) et la PVD, 
produite par P. fluorescens et libéré dans son environnement. Les interactions directes entre les métabolites 
bactériens et le césium par échange ionique, ou indirectes par altération de la matrice les contenant, ont fait 
l’objet d’une étude approfondie. La comparaison du rôle de ces métabolites bactériens, en particulier les 
sidérophores, avec celui de complexants commerciaux a complété ce premier volet. Les résultats ont montré 
que parmi tous les chélateurs testés, la PVD produite par Pseudomonas fluorescens permettait de désorber 
jusqu’à 45 % de Cs initialement présent dans l’illite, en 28 jours, alors que les acides organiques et les 
sidérophores commerciaux l’ont désorbé dans une moindre mesure (jusqu’à 8 % et 22 % respectivement). 
Des tests complémentaires utilisant l’atome d’azote du tétramethylammonium tétrafluoroborate (Me4NBF4) 
chargé positivement comme compétiteur du Cs ont permis de montrer que sa désorption par la PVD est 
régie à la fois par des mécanismes directs par échange ionique entre le carbocation du chromophore de la 
PVD et le Cs et indirects par complexation du fer de l’illite, sans que la part de chacun soit quantifiée.  
Dans un deuxième temps, l’objectif a consisté à mobiliser le Cs de l’illite, non pas en présence de molécules 
dont certaines peuvent être produites par des microorganismes (DFOM, PVD, acides citrique et oxalique), 
mais des microorganismes eux-mêmes, afin de se rapprocher de conditions plus réelles où le rôle de la 
bioaugmentation sur les performances de phytoextraction est étudié. Que P. fluorescens  soit sous forme de 
biofilm ou en suspension dans le milieu de culture, cette bactérie est capable de désorber le Cs de l’illite 
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jusqu’à 12 % et 21 % respectivement en 2 jours. Dans cette première expérience, un milieu de culture 
simplifié (NaCl) a été utilisé afin d’éviter toute compétition ionique entre le césium et le potassium et 
l’ammonium, principaux constituants des milieux de culture habituels. Aucune croissance bactérienne n’a 
alors été observée. Par la suite, différents milieux de culture ont été testés afin d’assurer à la fois, la 
croissance bactérienne, la production de métabolites impliqués dans la mobilisation du Cs, tout en évitant 
que certains constituants du milieu de culture n’interagissent avec le Cs, en particulier le potassium et 
l’ammonium. Des milieux de culture où le Cs n’est pas en contact avec ces éléments ont été élaborés : par 
exemple l’ajout d’orthose dont la source de potassium n’est pas soluble mais accessible aux 
microorganismes, billes d’alginate contenant le Cs non soluble, etc. La source d’azote ammoniacale a 
également été remplacée par des nitrites. Un nouveau milieu de croissance contenant une source d’azote 
nitrique et une source de potassium sous forme d’orthose a permis la croissance bactérienne et la production 
de PVD mais aucune désorption du Cs de l’illite n’a été observée dans ces conditions en raison d’une 
possible re-sorption du Cs sur les parois bactériennes. Le rôle de P. fluorescens sur la désorption du Cs de 
l’illite, dans des conditions de culture favorables à la croissance bactérienne, n’a alors pas pu être précisé.  
Dans un troisième volet, le système complet de phytoextraction du Cs par le trèfle violet, choisi comme 
plante accumulatrice, et cultivé en hydroponie et en pots de sols dopé en Cs (pendant 12 jours) a été étudié. 
L’absorption du Cs par la plante a été suivie en présence ou non de P. fluorescens et/ou de PVD ajoutée 
dans la solution ou dans le sol. En hydroponie, la phytoextraction a été étudiée en présence de Cs plus ou 
moins biodisponible : totalement biodisponible en solution et bioaccessible adsorbé à l’illite dopée. Les 
résultats ont montré que le trèfle accumulait le Cs dans ses racines (jusqu’à 10,0 µmol.g-1) et dans ses parties 
aériennes (jusqu’à 5,8 µmol.g-1) et que le facteur de translocation augmentait en présence de PVD (0,5 sans 
et 1,1 avec) lorsque la phytoextraction était réalisée en hydroponie. La phytoextraction permet de prélever 
jusqu’à 53,2 % du Cs présent initialement en solution lorsqu’il est entièrement disponible alors que 
seulement 0,45 % n’est extrait lorsque le Cs est sorbé sur l’illite. Lorsqu’un sol dopé en Cs a été utilisé, le 
trèfle violet l’a également accumulé dans ses parties racinaires (119 µmol.g-1) et aériennes (40 µmol.g-1). 
Par contre, le facteur de translocation en présence de PVD a diminué (0,33 sans et 0,23 avec) et le système 
ne permet pas d’extraire une quantité significative de Cs (0,02 %). Les résultats ont également permis de 
mettre en évidence une toxicité de la PVD pour le trèfle violet, qu’il soit cultivé en hydroponie ou en pots 
de sol. Cette toxicité pouvant provenir du contact direct de la molécule concentrée avec les racines du trèfle 
violet, une étude complémentaire a été réalisée en repiquant des plants de trèfle violet dans un sol dopé et 
équilibré contenant de la PVD depuis 15 jours (hypothèse d’une moindre biodisponibilité de la PVD dans 
le sol). La toxicité de la PVD sur le trèfle était toujours la même, néanmoins la translocation du Cs absorbé 
était meilleure avec un facteur de translocation de 0,73 contre 0,23 pour la première plantation.  
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Ce travail en système simplifié avec une illite dopée en Cs est une étude préliminaire à la phytoextraction 
du Cs d’un sol contaminé. De nombreuses perspectives d’études quant à la mobilisation du Cs d’une part et 
l’utilisation de la PVD pour l’amélioration de la phytoextraction du Cs d’autre part sont alors envisageables. 
D’un point de vue mécanistique, il serait intéressant d’étudier la mobilisation du Cs dans un système 
complexe avec du sol et notamment de s’intéresser aux différentes interactions qui peuvent intervenir entre 
le Cs et les différentes composantes du sol : les différents type d’argiles, la matière organique ou la 
composition chimique du sol. Dans ce travail de thèse, le rôle de la PVD sur la mobilisation du Cs de l’illite 
a bien été montré mais cette appréciation n’a pas été observée lorsque la PVD est ajouté à un sol dopé en 
Cs. Les interactions entre la PVD et les mêmes composantes d’un sol pourraient alors également être 
étudiées.  
La mobilisation du Cs de l’illite par la PVD est montrée comme étant régie par un mécanisme direct par 
échange ionique et un mécanisme indirect par complexation du fer structurale de l’illite. Alors que 30 % du 
fer dissout de l’illite est analysé en solution, aucune figure d’altération sur les grains d’illite en fin 
d’expérience n’est observée au MEB et au MET. Des méthodes de microscopie plus poussées, des analyses 
spectroscopiques ou encore des mesures de surface spécifique pourraient alors être envisagées afin 
d’observer et de quantifier ce mécanisme d’altération de l’illite par dissolution du fer.  
D’un point de vue applicatif, la phytoextraction associée à la bioaugmentation est une technique complexe 
qui doit être adaptée à chaque polluant. Dans le cas d’un sol contaminé au Cs, la phytoextraction associée à 
la bioaugmentation est d’autant plus compliquée du fait des propriétés physico-chimiques du Cs – 
adsorption spécifique et compétition ionique avec des éléments majeurs du milieu de culture – qui rendent 
la mobilisation du Cs délicate. L’étape de phytoextraction associée à la PVD montre des résultats 
encourageant quant à l’augmentation de la translocation du Cs dans le trèfle. L’unique inconvénient à 
l’utilisation de cette technique est la toxicité de la PVD sur le trèfle violet. En effet, la PVD semble 
finalement aussi toxique que d’autres complexants « puissants » tel que l’EDTA, ce point devant être vérifié 
et notamment qu’aucune autre molécule non éliminée lors de la purification de la PVD n’explique cette 
toxicité. Plusieurs expériences complémentaires pourraient être testées afin de comprendre ce phénomène 
et d’améliorer la technique en conservant l’effet de la PVD sur la translocation du Cs tout en diminuant ou 
en éliminant sa toxicité. Une première expérience serait d’améliorer le système utilisé en hydroponie : une 
membrane de dialyse avec des pores plus petits que la PVD, et où l’illite dopée en Cs et la PVD seraient 
ajoutées à l’intérieur de la membrane, pourrait en effet être utilisée. Cela permettrait de mobiliser le Cs de 
l’illite par la PVD en empêchant la sorption de la PVD sur les racines du trèfle violet. Le Cs mobilisé par la 
PVD pourrait traverser la membrane de dialyse et être accumulé par le trèfle violet. Une deuxième 
expérience serait d’appliquer cette technique de phytoextraction associée à l’ajout de PVD en utilisant une 
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plante moins sensible à la toxicité de la PVD, en sachant qu’aucune plante hyperaccumulatrice n’a encore 
était découverte pour la phytoextraction du Cs. L’unique étude de la littérature sur la phytoextraction 
associée à l’ajout de PVD utilise la tomate (Lycopersicon esculentum) et l’orge (Hordeum vulgare) pour 
extraire le Cd et le Cu d’un sol artificiellement contaminé (Cornu et al., 2014). L’ajout de PVD est réalisé à 
forte concentration (250 µmol.kg-1) et pourtant aucune toxicité n’est observée sur les plants de tomate et 
d’orge. Plusieurs études de phytoextraction du Cs par la tomate ayant montré qu’elle était capable de 
l’accumuler, une étude de phytoextraction associée à l’ajout de PVD pourrait être intéressante. Par contre 
l’orge n’ayant pas été testée pour la phytoextraction du Cs, une étude complémentaire utilisant cette autre 
plante pourrait être testée avant de l’associer à l’ajout de PVD. D’un point de vue opérationnel, et également 
pour réduire l’effet toxique de la PVD, une deuxième expérience sur l’effet d’un apport fractionné de la 
PVD pourrait être envisagé. En effet, un ajout fractionné de la PVD permettrait de diminuer la concentration 
en contact avec les racines et se rapprocherait des conditions réelles de production de la PVD par les 
bactéries dans un sol qui la produisent probablement en continu, à petites doses. Ces ajouts fractionnés sont 
parfois réalisés lors de l’ajout d’EDTA et ont montré une diminution de sa toxicité (Gabos et al., 2009; 
Grcman et al., 2003). Une dernière expérience peut également être réalisée sur l’effet de la date d’apport de 
la PVD, c’est-à-dire juste avant la récolte – la plante étant capable d’absorber le Cs en un temps très court 
– de façon à se départir de la toxicité de la PVD. 
Une dernière perspective serait de réaliser les expériences de phytoextraction du Cs améliorée en se plaçant 
dans des conditions radioactives avec du 137Cs. L’utilisation de la radioactivité pourrait permettre d’utiliser 
des concentrations plus faibles en Cs, correspondant à celles retrouvées dans les sols de Fukushima par 
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Annexe 1 : Composition des différents milieux de culture utilisés 
Milieu Casamino acid (CAA) 
Casamino acids (Difco) 5,0 g 
K2HPO4 1,18 g 
MgSO4,7H2O 0,25 g 
Eau distillée  1 L 
pH  7,0 
 
Milieu TSB (tryptic soy broth) 
Tryptone 17,0 g 
Peptone de soja 3,0 g 
Glucose 2,5 g 
NaCl 5,0 g 
K2HPO4 2,5 g 
Eau distillée 1 L 
 
Milieu DF (Dworkin and Foster, 1958) 
KH2PO4 4,0 g 
Na2HPO4 6,0 g 
(NH4)2SO4 2,0 g 
MgSO4.7H2O 0,2 g 
Solution éléments traces 0,1 mL 
Solution sulfate de Fe 0,1 mL 
Glucose 10,0 g 
Eau distillée 1 L 
pH  7,2 
Solution éléments traces 
MnSO4.H2O 10 mg 
ZnSO4,7H2O 11,2 mg 
CuSO4,5H2O 78,2 mg 
H3BO3 10 mg 
MoO3 10 mg 
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Eau distillée 100 mL 
Solution de sulfate de fer 
FeSO4.7H2O 100 mg 
Eau distillée 10 mL 
 
Milieu DF K solide 
Na2HPO4 6,0 g 
NaNO2 0,6 g 
MgSO4.7H2O 0,2 g 
Orthose 1,0 g 
Solution éléments traces (milieu DF) 0,1 mL 
Glucose 10,0 g 
Eau distillée 1 L 
pH  7,2 
 
Milieu Hoagland (Hoagland et Arnon, 1938) 
Solution éléments traces 
MnCl2,4H2O 181 mg 
ZnSO4,7H2O 22 mg 
CuSO4,5H2O 8 mg 
H3BO3 286 mg 
Na2MoO4,2H2O 25 mg 
Eau distillée 1 L 
Solution de Fe-citrate 
KNO3 0,606 g 
Ca(NO3)2,4H2O 0,656 g 
KH2PO4 0,136 g 
MgSO4,7H2O 0,241 g 
Solution de Fe-citrate 20 mL 
Solution éléments traces 10 mL 
Eau distillée 1 L 
pH  6,0 (ajusté avec Na2CO3 10 g.L-1) 
Fe-citrate 0,548 g 
Eau distillée 250 mL 
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Abstract 
This paper aims at providing a mechanistic understanding of the mobilization of cesium (Cs) by bacteria 
from soil with the view of soil cleaning up. Whole metabolites and purified siderophores (pyoverdine, PVD), 
from the supernatant of a culture of P. fluorescens (ATCC 17400) were supplied to illite spiked with 10 and 
100 mmol.kg-1 of Cs. The effect was compared to low molecular weight organic acids (LMWOAs), citric 
and oxalic acids at 40 µM, or synthetic chelant, i.e., acetohydroxamic acid (AHA) and desferrioxamine 
mesylate (DFOM) at 50 µM and 250 µM. To be able to distinguish direct (by ionic exchange) vs. indirect 
effects (by alteration of the illite crystal lattice) of purified PVD on the release of Cs, tetraethylammonium 
tetrafluoroborate (Me4NBF4) was used to evaluate the first mechanism, the release of Fe from illite the 
second. Eventually a modelling was realized to quantitatively describe the sorption phases on illite. A slight 
release of Cs from illite was observed with LMWOAs (7 %) and with AHA and DFOM (9 % and 22 % 
respectively, at 250 µM). The highest release was shown with the purified PVD and the bacterial supernatant 
(43 % and 40 % in 7 days, respectively). Such a release of Cs from illite was a result of both: i) a likely 
direct mobilization of Cs from illite by ion exchange due to the positively charged carbon atom on the 
chromophore  and ii) an indirect mechanism due to the weathering of illite revealed by the chelating of iron 
from the illite crystal lattice by purified PVD . These results demonstrate that Cs can be significantly 
released from illite by P. fluorescens producing chelating agents and offer promising prospects to 
phytoextraction improved with bioremediation. 




Following nuclear accidents such as those of Chernobyl and more recently at Fukushima, radionuclides 
were dispersed in the air before being deposited on the soil within a hundred kilometers radius around the 
nuclear plants (Fujiwara et al., 2012). These radionuclides have contaminated many agricultural products, 
which raises the question of the future of soils. Indeed, due to the extent of the impacted surfaces, only the 
in situ and inexpensive cleaning-up techniques are relevant. It is the case of the phytoextraction method 
provided that the soil/plant transfer process is facilitated by increasing the phytoavailability of radionuclides. 
The major limit of phytoremediation indeed stems from the slowness of the treatment as a consequence of 
the low availability of metals at a given time (Baker et al., 2000). Overall microorganisms such as bacteria 
play an important role in the biogeochemical cycling and the (phyto)availability of metals and radionuclides 
(Brookshaw et al., 2012; Gadd, 2010; Uroz et al., 2009), thanks to various processes (microbial respiration, 
changes in redox conditions and soil pH, production of ligands, etc) leading to mineral weathering, 
radionuclides chelation and dissolution or even the formation of new mineral phases (Dong and Lu, 2012; 
H. Dong et al., 2009; Gadd, 2010). 
The recent accident of Fukushima has led mainly to a contamination in radioactive cesium and iodine (Endo 
et al., 2012; Fujiwara et al., 2012; Kato et al., 2012). To date, only 137Cs, with a half-life of 30 years against 
8 days for 131I, remains a concern. Cs is known for its low mobility in the majority of soils (Cornell, 1993; 
Sawhney, 1972). In the Fukushima area, studies regarding vertical migration of Cs have shown that 90% 
and 70% of the Cs were retained in the first 5 and 2 centimeters of the soil, respectively (Fujiwara et al., 
2012; Kato et al., 2012). The main abiotic mechanism of Cs retention is adsorption. Cs was shown to be 
sorbed to micas and clays more strongly than to metal oxides, calcite or (alumino) silicate minerals such as 
quartz (Cornell, 1993). Owing to their chemical characteristics (including their electronegativity) and 
layered structure (phyllosilicates), clays have a high specific surface area, the ability to absorb water and 
for some of them to expand with a high cation exchange capacity (CEC). Indeed, the importance of clay 
minerals in Cs behavior in soils or geological formation is well known (Cornell, 1993; Komarneni, 1979; 
Sawhney, 1970). It is quantitatively explained by a cation-exchange process (Jacobs and Tamura, 1960; 
Sawhney, 1970). For high Cs concentrations, the interaction is governed by the planar sites present at the 
basal surface. These sites being non-specific, Cs interaction is strongly influenced by the content of major 
cations in the water and the CEC value of the clay, e.g. stronger for montmorillonite than for illite (Bradbury 
and Baeyens, 2000; Cornell, 1993; Nakao et al., 2008; Sawhney, 1972, 1970). The situation is different for 
trace concentrations of Cs. It is well known that Cs interaction with soil particles, especially illite is due to 
specific sites. In addition to non-specific basal surface sites, illite is known to have two other adsorption 
sites: i) intermediate sites (type II sites) and ii) "frayed edge sites" ("FES") forming inner sphere complexes 
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(Jacobs and Tamura, 1960; Sawhney, 1970). Illite FES have a particularly high affinity for Cs+ ions as 
compared to plannar sites of K+-saturated vermiculite or montmorillonite (Sawhney, 1970; Staunton and 
Roubaud, 1997). In addition, FES and type II sites are predominantly accessible to cations with low 
hydration energies ‒ K+, Rb+, NH4+ ‒ which can efficiency compete with Cs+. This is one reason why 
mineral-Cs interactions is strongly affected by the impact of microbes resulting in the release of ammonium 
ions useful for their metabolism (Brookshaw et al., 2012) or by the addition of fertilizers to soils. This 
corresponds to a direct mobilization by competition through ionic exchange. Another possibility to mobilize 
Cs could result in a modification of the mineral stability – on which Cs is sorbed – by mineral alteration 
(Brookshaw et al., 2012; Cornell, 1993), i.e., the weathering of clays by mean of bacterial dissolution under 
the action of bacterial metabolites (H. Dong et al., 2009; Uroz et al., 2009; Wendling et al., 2005a, 2005b). 
This Cs mobilization by alteration corresponds to an indirect release.  
These bacteria-minerals interactions have therefore potential applications via direct and/or indirect ways in 
bioremediation by coupling bioaugmentation and phytoextraction in order to shorten the cleaning-up time 
frame of the soils (Lebeau et al., 2008; Sessitsch et al., 2013). Indeed, microbial metabolic activity gives 
rise to organic and inorganic compounds such as humic substances, organic acids, and several ions (nitrite, 
ammonium, carbonate and phosphate). These compounds may impact on radionuclide behavior in the soil. 
For example, sorption of humic substances onto mineral surfaces leads to a new reactive interface which 
has different affinities for radionuclides compared to the mineral surface itself (Bellenger and Staunton, 
2008). These authors showed that the sorption capacity of Cs by clays can then decrease. In a field-scale 
study, the ion-exchange between microbial-released ammonium ions and Cs sorbed by lake sediments 
resulted in the seasonal release of Cs in the water column (Hinton et al., 2006). To date, although many 
studies investigated the interaction of Cs with minerals and microorganisms, most of them focused on global 
effects (Brookshaw et al., 2012; Newsome et al., 2014). Few of them describe the role of some bacterial 
metabolites, e.g., organics acids and chelating agents such as citric and oxalic acids, EDTA, NTA and 
picolinate (Dumat and Staunton, 1999; Reinoso-Maset et al., 2013; Staunton and Roubaud, 1997; Wendling 
et al., 2005a, 2005b, 2004). Therefore, the question of direct and indirect mobilization was not yet clearly 
defined and, for the specific case of chelating agents, not molecules from bacterial origins (e.g., 
siderophores) were used. This fundamental question is at the center of the present paper. Well controlled 
experiments were performed to study Cs desorption from illite for two Cs loadings starting from 10 and 100 
mmol of stable Cs per kg of illite. The effect of purified pyoverdine (PVD) obtained from a culture of 
Pseudomonas fluorescens (ATCC 17400) was compared to that of commercial complexing agents 
(acetohydroxamic acid (AHA), desferrioxamine mesylate (DFOM)) and to citric (CA) and oxalic (OA) acids 
as organics acids with chelating properties as well produced by Pseudomonas bacteria. To be able to 
distinguish direct vs. indirect effects of purified PVD, the tetraethylammonium tetrafluoroborate (Me4NBF4) 
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was selected as a competitor of Cs. A geochemical modelling was realized in parallel to the experimental 
study in order to help understanding the observed effects. 
2. Materials and methods 
2.1. Cs-spiked illite 
Purified illite was used (Illite du Puy characterized by Poinssot et al. (1999)). This illite was analyzed by 
LA-ICP-MS-HR (Laser ablation-inductively coupled plasma-mass spectrometry high resolution) for its 
background in Cs and Fe before spiking: 0.5 mmol.kg-1 of Cs and 0.8 mol.kg-1 of Fe. Illite was spiked with 
10 and 100 mmol.kg-1 of Cs. This order of magnitude of concentration is similar to those used by many 
authors such as Wendling et al. (2005b).  
A 10 g.L-1 illite suspension was washed several times with a 1 mM NaCl solution and sterilized by 
tyndallization (3 cycles of 60 minutes at 70 °C, with 24 hours cooling to ambient temperature between each 
cycle) to eliminate microbial spores – sterility was checked by plating on solid Tryptic Soy Broth (TSB) 
medium 100 µL of illite suspension – and to avoid illite alteration (Chen et al., 2014b). The stock suspension 
was then spiked with 10 and 100 mmol.kg-1 of Cs and equilibrated during 48 hours. Illite suspensions spiked 
with Cs were then centrifuged (7690 g, 15 min). Illite spiked was washed twice with NaCl solution (1mM) 
and resuspended in the same solution at 10 g.L-1. The supernatant was analyzed by ICP-MS to measure the 
non-sorbed Cs. The following batch experiments were made with 0.1 g.L-1 of spiked illite from aliquots of 
the solution at 10 g.L-1. 
2.2. Pyoverdine production and purification 
Pseudomonas fluorescens (ATCC 17400) was used to produce PVD. Bacteria were first grown overnight at 
28°C in TSB medium with 200 rpm shaking. Bacterial cells were then centrifuged, washed twice with 9‰ 
NaCl solution and inoculated in Casamino Acids (CAA) medium. CAA cultures were grown at 28°C for 48 
h. After that, the culture medium was centrifuged for 10 min at 7690 g and a trichloroacetic acid solution 
(3%) was added in the supernatant to precipitate proteins during 2h under slow shaking. After 2h, the 
supernatant containing PVD was filtered through a 0.7 µm Whatman filter paper and pH of the filtrate was 
adjusted at 8. Then, PVD was purified by ion exchange chromatography using an Amberlite XAD-4 resin 
(Sigma), according to the method reported by Georgias et al. (2009). PVD was eluted with methanol (100%) 
and then with diluted methanol with H2O (50:50 (v:v)), lyophilized and stored at -20 °C. 
 ANNEXES  
 
 
2.3. Bacterial mobilization of Cs from illite in batch experiments 
2.3.1. Cs mobilization by LMWOAs and by siderophore and siderophore-like molecules of synthetic or 
bacterial origin 
Different molecules were added to 0.1 g.L-1 of spiked illite in NaCl solution (1 mM) for 28 days at 28 °C. 
Two siderophores were added at 50 µM and 250 µM: acetohydroxamic acid (AHA), a complexing agent, 
desferroxiamine mesylate (DFOM), a marketed siderophore, and a PVD-enriched siderophore purified from 
a P. fluorescens culture (see section 2.2). Additional experiments were conducted with citric acid or oxalic 
acid (40 µM) for the purpose of comparison. A 1 mL aliquot of each mixture was sampled after 1, 2, 7, 15 
and 28 days and analyzed by ICP-MS. 
All results are presented as a percentage of desorption according to the following equation.  
%𝑋 𝑑𝑒𝑠𝑜𝑟𝑝𝑡𝑖𝑜𝑛 =
(𝑞𝑢𝑎𝑛𝑡𝑖𝑡𝑦 𝑜𝑓 𝑋 𝑖𝑛 𝑠𝑜𝑙𝑢𝑡𝑖𝑜𝑛 𝑖𝑛 𝑡ℎ𝑒 𝑝𝑟𝑒𝑠𝑒𝑛𝑐𝑒 𝑜𝑓 𝑡ℎ𝑒 𝑚𝑜𝑙𝑒𝑐𝑢𝑙𝑒 𝑠𝑢𝑝𝑝𝑙𝑖𝑒𝑑)𝑡 − (𝑞𝑢𝑎𝑛𝑡𝑖𝑡𝑦 𝑜𝑓 𝑋 𝑖𝑛 𝑠𝑜𝑙𝑢𝑡𝑖𝑜𝑛 𝑖𝑛 𝑡ℎ𝑒 𝑐𝑜𝑛𝑡𝑟𝑜𝑙)𝑡
𝑖𝑛𝑖𝑡𝑖𝑎𝑙𝑒 𝑞𝑢𝑎𝑛𝑡𝑖𝑡𝑦 𝑜𝑓 𝑋 𝑠𝑜𝑟𝑏𝑒𝑑 𝑜𝑛𝑡𝑜 𝑖𝑙𝑙𝑖𝑡𝑒 × 100 
Where X is the analyzed element (Cs, Fe) and t is the contact time between spiked illite and the molecule 
(control stands for X in the solution without adding of chelant, i.e, the natural equilibrium over time). 
2.3.2. Ionic exchange of Cs 
The tetramethylammonium tetrafluoroborate (Me4NBF4) was selected for its nitrogen cation known as a 
competitor of Cs and for the lack of N-H bonds. Then, neither hydrogen bonding nor acido-basic reaction 
was possible with Me4NBF4 (unlike NH4+). This molecule was added at 50 and 250 µM to 0.1 g.L-1 of spiked 
illite in NaCl solution (1 mM) for 28 days at 28 °C for comparison with LMWOAs and siderophores (see 
section 2.3.1.). A 1 mL aliquot of each mixture was sampled at 1, 2, 7, 15 and 28 days and analyzed by ICP-
MS. 
2.4. Modelling 
All calculations were performed with PHREEQC v2.17 (Parkhurst and Appelo, 1999) and the ion-exchange 
process was described following the Gaines–Thomas convention (Gaines and Thomas, 1953) using the 
generalized model proposed by Bradbury and Baeyens (2000). It corresponds to a three-site model allowing 
to describe Cs sorption for a variety of illite, including the one studied in the present study, as was as for 
illite-rich sediments (Chen et al., 2014a). The site in high amount but of weak affinity (0.16 eq.kg-1, called 
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the “the weak site”) is located at the basal surface. It is a non-specific site subjected to adsorption with all 
the cations present in solution.  
For Cs-trace concentrations, the model considered the specific sites for Cs, i.e., the FES and type II sites, 
with the parameters given in Bradbury and Baeyens (2000). The competition of Cs with NH4+ and, citrate 
and EDTA was considered in the modeling. The results were compared to the experimental data, i.e., 
Me4NBF4 and  PVD, respectively. 
2.5. Microscopies observations 
The potential weathering of illite at the end of the experiments with PVD, was studied by transmission 
electron microscopy (TEM). After 28 days in the presence or not of 250µM of PVD, illite suspensions was 
collected by centrifugation (10 min at 7690 g), washed with 70 % ethanol and sonicated for ca. 5 min. A 
drop of the suspension was pipetted and transferred onto 300 mesh copper grids with a nitrocellulose 
membrane and carbon coating. A HITACHI H9000NAR LaB6 TEM with a 300 keV accelerating voltage 
and 0.18 nm was used for TEM imaging. 
3. Results and discussion 
3.1. Cs sorption on illite 
A modelling was realized to quantitatively describe the sorption phases on illite. Results are presented in 
Table 1 where calculated and experimental values are compared.   
Tab. 1 : Sorption of Cs on illite. Comparison between theoretical and experimental (in brackets) values. 
 Cs (mmol.kg-1) Sorption (%) 
Site occupation by Cs on illite (%) 
FES Type II Planar 
Sorption phase 
10 99.92 (89) 5.0 90.3 4.6 
100 97.22 (67) 0.5 39.3 57.4 
 
The PHREEQC calculations show that more than 97% of Cs is theoretically adsorbed regardless Cs 
concentration. The calculation agrees with the experimental value for 10 mmol.kg-1 of Cs (89%) whereas it 
overestimates the sorption (97.2% instead of 67%) for the highest studied Cs concentration. The parameters 
from the Bradbury and Baeyens (2000) model derived from sorption data obtained at relatively high ionic 
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strengths (sodic medium at 0.1 M) whereas our sorption data were measured for 1 mM NaCl. It was indeed 
shown that the ionic strength may have an important impact on the exchange constants values (Tournassat 
et al., 2009).  
Although the prediction is not perfect, the modelling allowed assessing Cs surface speciation. Cs is mainly 
sorbed on the type II sites (90.3 %), and is distributed between type II (39.3%) and planar sites (57.4%) at 
10 and 100 mmol.kg-1 of Cs, respectively. For both Cs concentrations, the contribution of FES sites in Cs 
distribution is negligible. 
3.2. Cs mobilisation from illite by citric and oxalic acids 
Citric acid and oxalic acid (40 µM) were added to illite suspension spiked with Cs (10 and 100 mmol.kg-1) 
for 48 h (Fig. 1). In this experiment performed at pH 6, only the complexing properties of these molecules 
were studied since pH has not effect on the Cs desorption between 4 and 10 (Cornell, 1993). It is important 
to differentiate the maximum Cs desorption rate. The latter was taken into account in a purpose of 
phytoremediation to Cs desorption rate at equilibrium which was used to compare to data modelling. 
 
 
2 hours after the supply of citric acid or oxalic acid with Cs at 10 mmol.kg-1, about 14% of Cs was released 
from illite (Fig. 1a). At 100 mmol.kg-1 of Cs, organic acids had a little effect, ca. 7% for both acids (Fig 1b). 
Beyond 2 hours, the chemical equilibrium was reached. 7% of Cs were desorbed from illite for citric acid 
regardless the concentration of Cs. Similar desorption rate was observed for oxalic acid à 10 mmol.kg-1 of 
Cs while no desorption was shown at 100 mmol.kg-1 of Cs. The effect of organic acids, although observable 
is, as expected negligible since Cs+ is a monovalent cation subjected to a weak interaction with chelating 
agents. Different complexation constants between Cs+ and chelating agents containing carboxylic groups 
are reported in the Thermochemistry database of PHREEQC. The value for citrate is almost null (100.98) and 
the values for other chelants such as EDTA and NTA are similar (101.3 and 100.85 respectively). A 
quantitative estimation of Cs desorption was done by modelling with Cs/citrate constant and it was found 
that no desorption is expected. A negligible Cs desorption was observed by Wendling et al. (2005b) as well, 
i.e., according to data, 1% of Cs from illite spiked with 120 mmol.kg-1 of Cs after the addition of 40 µM of 
oxalic acid and 3% with citric acid at the same concentration. These values take into account the control 
(natural equilibrium of Cs in solution over time). Less than 1 % of Cs was desorbed by one of these two 
acids from illite spiked with 16 mmol.kg-1 of Cs. Note that the effect appears even more pronounced, i.e. 
about 1-3% in comparison to 7%. From these results, we considered that these low molecular weight organic 
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acids produced in large amounts by the roots of plants and microorganisms in the rhizosphere of the soil do 
not play any major role in Cs-release in our experimental conditions. 
3.3. Cs-illite mobilisation affected by synthetic or bacterial origin chelant   
Regardless the chelating agent and the Cs concentration, the highest desorption rate was achieved within 
the first 2 days (Fig 2: 50 µM of chelant; Fig. 3: 250 µM of chelant). 
 
 
For illite spiked with 10 mmol.kg-1 of Cs, ca. max. 3%, 8%, 18% and 19% Cs were desorbed in the presence 
of AHA, DFOM, purified PVD and bacterial metabolites, respectively (Fig. 2a). The maximal desorption 
rate was reached within the first two days (except for AHA, 7 days) and the time required for a maximum 
Cs desorption depended on the chelating agent: 2 days for bacterial metabolites, 7 for DFOM and 28 days 
for AHA and purified PVD. For illite spiked with 100 mmol.kg-1 Cs, similar desorption percentages were 
measured, i.e., ca. 3%, 8%, 16% and 19% Cs for AHA, DFOM, PVD and bacterial metabolites, respectively 
(Fig. 2b). The maximal desorption rate was reached within the first one to two days. The maximal 
percentages of Cs desorption were reached after one day for PVD and two days in the presence of AHA, 
DFOM and bacterial metabolites. The desorption kinetics was faster probably because Cs was present 
mainly on the surface basal sites with 100 mmol.kg-1. 
While bacterial chelating agents (e.g. PVD) at 50 µM levels – concentration found in soils (Hersman et al., 
1995) – are known to strongly complex metals such as Cu2+, Fe3+, Mn2+ and Zn2+ (Cornu et al., 2014), our 
study shows that only a small amount of Cs was desorbed in the presence of chelants although significant. 
We cannot suspect a direct complexation of Cs because of the very low stability constant of chelants with 
Cs. Even the stability constant of EDTA (101,3) is very low (Reinoso-Maset et al., 2013; Smith et al., 2003) 
and the modelling done with Cs/EDTA constant found no desorption. The stability constant is unknown for 
the PVD-Cs complex but the measurement of the fluorescence of PVD in the solution, as described by Braud 
et al. (2009), concluded that PVD did not complex Cs (data not shown) which was not surprising. Then the 
release of Cs could be attributed to illite weathering as the result of the complexation by PVD of metals 
constituting the crystal lattice of clays such as iron and aluminum (Haack et al., 2008; Ferret et al., 2014). 
In that case, the release of Cs is indirect.  
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At 250 µM of chelants, the percentages of Cs released from illite were higher at 10 mmol of Cs.kg-1 than at 
100 mmol.kg-1 (Fig 3a and b) and were higher than what was measured at 50 µM (Table 2: maximal 
percentages of Cs desorbed from illite). The supply of AHA, DFOM, PVD or metabolites to illite spiked 
with 10 mmol.kg-1 Cs resulted in ca. 9%, 22%, 43% and 40% Cs desorption, respectively. The maximum 
desorption was observed after 7 days for AHA, DFOM and PVD up to 15 days for bacterial metabolites. 
With illite spiked with 100 mmol of Cs.kg-1, 9%, 19%, 30% and 25% (Fig 3b) were released in 1 day for 
PVD, 7 days in the presence of metabolites, 15 days for the AHA and 28 days for DFOM. 
Table 2 : Percentage of maximal Cs desorption from illite after supplying various chelants at 50 µM or 250 µM and depending on 
the initial concentration of Cs (10 or 100 mmol.kg-1). Values are given as average r standard deviation. 
 Concentration of chelant 10 mmol.kg
-1 Cs 100 mmol.kg-1 Cs 
AHA 50 µM 3 (r 3) 3 (r 2) 250 µM 9 (r 2) 9 (r 3) 
DFOM 50 µM 8 (r 5) 8 (r 4) 250 µM 22 (r 4) 19 (r 5) 
PVD 50 µM 18 (r 2) 16 (r 3) 250 µM 43 (r 2) 30 (r 3) 
Metabolites 50 µM 19 (r 3) 19 (r 2) 250 µM 40 (r 4) 25 (r 5) 
Regardless Cs concentration, the highest and quite similar percentages of Cs desorbed from illite were 
shown with PVD and bacterial metabolites (Table 2). From these results, we concluded that among 
metabolites recovered from the supernatant of the culture of P. fluorescens, almost PVD was likely involved 
in the mobilization of Cs.  
The Cs desorption percentage was lower at 100 versus 10 mmol of Cs.kg-1 of illite for the most efficient 
chelating agent, i.e., PVD and bacterial metabolites at 250 µM. It most probably results, once Cs recovered 
from the illite crystal lattice, of the difference in Cs distribution on the sorption sites of illite after equilibrium 
as above explained (see section 3.1.). 
As already discussed above, many studies showed that chelants may alter the clay minerals or iron 
oxyhydroxides. For example, siderophores are able to mobilize Fe from clay minerals (Esnault et al., 2013; 
Claire Ferret et al., 2014; Haack et al., 2008). Since illite contains iron, its release in the solution can be 
considered as a proof of illite alteration. Figure 4 shows iron in the solution for Cs-spiked illite at 100 
mmol.kg-1. At 10 mmol.kg-1, the results were similar (data not shown). 
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Fig. 4 shows that the percentage of iron in the solution compared to the initial iron concentration of illite 
and to natural equilibrium was higher with PVD and bacterial metabolites than with AHA, DFOM. This 
indicates that illite was altered in the presence of PVD and bacterial metabolites and led to the indirect 
release of Cs from illite. Indeed, PVD has a high affinity for iron (1032) for the PVD of Pseudomonas 
aeruginosa (Albrecht-Gary et al., 1994). Fe release from smectite has been described with the hydroxamate 
siderophores desferrioxamine B and D (Haack et al., 2008) and with PVD (Claire Ferret et al., 2014) but no 
data exists for the monohydroxamate ligand acetohydroxamic acid (AHA). The difference in iron release 
from illite between the different chelants can be explained by the number of complexation sites among 
monohydroxamates, hydroxamates and PVD, the latter being a more complex molecule. In addition to the 
iron complexation site, PVD has a positively charged carbon atom on the chromophore. This atom of carbon 
is easily exchangeable with Cs because of its higher affinity with the OH bonds of interlayer spaces-of illite 
than Cs. This ion exchange in the interlayer space of the illite could result in the direct Cs release with PVD. 
3.4. Mechanism of Cs desorption from the interfoliar space illite  
To test the hypothesis according to which Cs released from illite by ion exchange, the effect of a molecule 
without iron complexation site and with a more reactive atom (nitrogen cation) than the carbocation was 
studied. TEM images were also taken in order to observe a possible separation or alteration of the illite 
layers in the presence of siderophores (physical modification of illite). 
3.4.1. Ionic exchange  
Tetramethylammonium tetrafluoroborate (Me4NBF4) was used in the same experimental conditions as 
siderophores as a molecule with neither hydrogen bonding nor acido-basic reaction (unlike NH4+). If the Cs 
desorption is only due to ionic exchange in the presence of PVD, the expected effect should be more 
important with Me4NBF4. 
Fig. 5 shows that with Me4NBF4, Cs was released from illite at a higher rate at 250 µM than at 50 µM. 
About 12% of Cs was released at the maximum from illite in the presence of 250 µM of Me4NBF4 when the 
concentration of Cs is 10 mmol.kg-1 (Fig. 5a). At 100 mmol.kg-1 of Cs, Me4NBF4 had a similar effect (Fig 
5b). 
In this study, the Cs is predominantly sorbed on type II and base surface sites. But the only known constant 
Cs-NH4+ is for FES illite. A parallel with modelling could therefore not be done. 
The values of Cs released in the solution were lower than what was recorded with PVD and metabolites 
(Fig 3). Indeed, with illite spiked with 10 mmol of Cs.kg-1 of illite, ca. max. 7% and 12% of Cs was desorbed 
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at 50 µM and 250 µM of Me4NBF4, respectively and reached 18% and 43% with PVD (Fig 2a and 3a and 
Table 2). With illite spiked with 100 mmol of Cs.kg-1, 11% and 18% of Cs were released after Me4NBF4 
addition at 50 and 250 µM respectively and it reached 16% and 30% with PVD. These results then suggest 
that Cs desorption from illite in the presence of PVD resulted of both i) an ionic exchange between the 
carbocation of the PVD chromophore and Cs and ii) the weathering of illite which indirectly contributed to 
the Cs desorption. But the experiment has not allowed to quantify the proportion of both mechanisms in the 
Cs desorption from illite. 
3.4.2. Physical alteration of illite 
The possible physical alteration of illite by different chelating agents was analyzed owing to TEM 
observation of illite at the end of the experiment. 
TEM images showed neither deterioration nor separation of the illite layers (Fig. 6). Indeed, illite interlayer 
has the same size corresponding to the reference value for illite. We concluded that TEM was not enough 
sensitive to show the first step of the weathering, in spite of the iron release in the solution (marker for illite 
weathering). 
4. Conclusion 
Citric acid and oxalic acid had a negligible effect on the mobilization of Cs. On the contrary purified 
pyoverdine (PVD) and metabolites produced by Pseudomonas fluorescens (ATCC 17400) showed a 
significant release of Cs-spiked illite (up to 43% for PVD). Iron release was observed with PVD suggesting 
an indirect mobilization of Cs via the complexation of iron by PVD leading to the weathering of illite. This 
complexation and an ionic exchange between Cs+ and the carbocation of the PVD chromophore suggest an 
indirect and direct Cs desorption respectively. These two mechanisms were most probably concomitant. 
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 ANNEXES  
 
 
Annexe 3 : pH des sols 
Tableau annexe : pHeau des sols en début et en fin d’expérience de phytoextraction du Cs par le trèfle violet avec ajout ou non de 
PVD à 50 µmol.kg-1 
pH(eau) T0 T12 jours 
Sol témoin 5.7 (±0.04) 5.6 (±0.05) 
Sol dopé 5.5 (±0.2) 5.3 (±0.02) 
Sol dopé + PVD 50µmol.L-1 - 5.8 (±0.07) 
Sol dopé + PVD 50µmol.L-1 après 2ème 
plantation 
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Lors d’accidents nucléaires, divers radionucléides 
comme le césium-137 (Cs) sont dispersés dans 
l'atmosphère avant de retomber au sol. Afin d’éliminer le 
Cs accumulé dans l’horizon de surface des sols, à la 
fois in situ et à moindre coût, la phytoextraction se 
révèle être une méthode prometteuse. La combinaison 
de la bioaugmentation du sol et de la phytoextraction 
est susceptible de réduire la durée des traitements en 
augmentant la fraction de Cs mobilisable par la plante. 
La compréhension des mécanismes qui régissent les 
interactions Cs-sol-plante-bactéries fait l’objet de ce 
travail de thèse. Le premier volet porte sur la 
bioaccessibilité du Cs d’une illite purifiée et dopée, en 
considérant les actions directe ou indirecte de 
métabolites bactériens (acides citrique et oxalique, 
desferrioxamine mésylate, acide acétohydroxamique et 
la pyoverdine (PVD) produite par P. fluorescens). La 
PVD désorbe jusqu’à 45% du Cs de l’illite par des 
mécanismes directs (échange ionique) et indirects 
(altération de l’illite) combinés. Dans le deuxième volet, 
le trèfle violet (Trifolium pratense), choisi comme plante 
accumulatrice, est cultivé en hydroponie, en présence 
ou non de PVD. Sans PVD, 10,0 µmol de Cs par g-1 de 
matière sèche (MS) sont accumulés dans les racines et 
5,9 µmol.g-1 MS dans ses parties aériennes alors qu’en 
sa présence, l’accumulation de Cs par le trèfle est 
réduite de 25 à 70% mais le facteur de translocation est 
plus élevé (0,5 sans et 1,1 avec). Dans le troisième 
volet, le trèfle est cultivé en pots de sol en présence ou 
en absence de PVD. Les résultats sont proches de ceux 
mesurés en hydroponie (118 Cs µmol.g-1 MS de racines 
et 40 µmol.g-1 dans les parties aériennes).  
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Following nuclear accidents, various radionuclides such 
as cesium-137 (Cs) are dispersed in the atmosphere 
before being deposited on the soil. In order to eliminate 
Cs accumulated in the upper soil horizon, both in situ 
and at lower cost, phytoextraction is proving to be a 
promising method. The combination of bioaugmentation 
of soil and phytoextraction may reduce the treatment 
duration by increasing the fraction of Cs mobilized by 
the plant. Understanding the mechanisms that governs 
the Cs-soil-plant-bacteria interactions is the subject of 
this thesis. The first part of the thesis concerns the 
bioaccessibility of a purified and Cs-doped illite, 
considering the direct or indirect actions of bacterial 
metabolites (citric and oxalic acids, desferrioxamine 
mesylate, acetohydroxamic acid and pyoverdine (PVD) 
produced by P. fluorescens). PVD desorbs up to 45% of 
Cs from illite through direct (ion exchange) and indirect 
(illite weathering) mechanisms. In the second part, red 
clover (Trifolium pratense), chosen as accumulator 
plant, is hydroponically grown, with or without PVD. 
Without PVD, 10.0 μmol of Cs per g of dry matter (DM) 
are accumulated in roots and 5.9 μmol.g-1 DM in its 
aboveground parts while in its presence, Cs 
accumulation by red clover is reduced by 25 to 70% but 
the translocation factor was higher (0.5 without PVD and 
1.1 with PVD). In the third part, the red clover is grown 
in pots in the presence or absence of PVD. The results 
are similar to those measured in hydroponics (118 Cs 
μmol.g-1 MS in roots and 40 μmol.g-1 MS in the 
aboveground parts).  
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